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Capítulo 1 
Introducción general 
 
1. LOS EMBALSES ESPAÑOLES COMO SISTEMA DE ESTUDIO 
1.1.  Auge de los embalses 
El agua es un recurso esencial para la vida en la Tierra y por tanto para 
el ser humano que necesita agua (de buena calidad) para su consumo directo y 
para sus actividades. Como resultado del crecimiento de la población y de las 
actividades económicas, la demanda de agua continuará incrementándose en el 
futuro cercano (Biemans et al., 2011). El cambio climático, al mismo tiempo, se 
cree que alterará el ciclo global del agua, reduciendo su disponibilidad en 
localizaciones críticas entre las que se encuentran muchas zonas mediterráneas 
(Kabat et al., 2004; Bates et al., 2008).  
Durante siglos, el ser humano ha intervenido en el ciclo natural del agua 
para tener mayor disponiblilidad de este recurso, transformando áreas con 
escasez de agua y adecuándolas para la producción agrícola (Biemans et al., 
2011). Pero ha sido recientemente, en la segunda mitad del siglo XX, cuando el 
aumento de población y la creciente demanda de agua y energía han impulsado 
considerablemente la construcción de embalses en el mundo. El marcado patrón 
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estacional de lluvias, más acentuado en climas como el mediterráneo, trae 
fluctuaciones en la cantidad de agua que llevan los ríos: escasez durante los 
periodos secos del año y un exceso en las estaciones húmedas (Pradhan et al., 
2011). En el caso del clima mediterráneo también se da la circunstancia de que 
la época de mayor temperatura, y por tanto más adecuada para la producción 
agrícola, es la que menor disponibilidad de agua tiene. La construcción de 
embalses hace posible que parte del exceso de agua de la estación húmeda 
pueda ser almacenado para ser utilizado después durante la estación seca, y la 
gestión de esta variabilidad es muchas veces crucial para la producción agrícola. 
 Muchos de los profundos cambios que han hecho los humanos en el 
ciclo hidrológico han tenido lugar en el siglo XX. El área total mundial irrigada se 
ha incrementado desde alrededor de 40 Mha en 1900 a unas 215 Mha en el 
2000 (Fader et al., 2010) y la capacidad de almacenamiento total mundial 
acumulada de los grandes embalses se ha incrementado desde los 
aproximadamente 100 km
3
 en 1900 a los 8300 km
3
 un siglo después (ICOLD, 
2007; Chao et al., 2008; Biemans et al., 2011). 
En cualquier caso, se ha dado un gran crecimiento de estas 
infraestructuras, puesto que las aplicaciones de los embalses son múltiples: 
permiten usar la energía potencial de los ríos para la producción eléctrica 
(energía hidráulica), suministrar agua para la irrigación de terrenos agrícolas, 
abastecer de agua a la población, regular el caudal del río, aprovechar la fauna 
piscícola, practicar deportes, etc. (Armengol & Prat, 1979; WCD, 2000; ICOLD, 
2007; Biemans et al., 2011). Sin embargo, en adición a los efectos positivos que 
pueden tener los grandes proyectos de infraestructuras hídricas también se dan 
importantes efectos negativos que, desde el punto de vista de la protección del 
medio ambiente, no son deseables (Avakyan & Iakovleva, 1998). Estos efectos 
negativos incluyen la alteración de la dinámica natural del agua en los ríos, el 
aumento de sedimentos y nutrientes, la inundación de terrenos y reforma de las 
condiciones de las orillas, los cambios en la cantidad y la calidad de las aguas 
subterráneas, los cambios radicales en los ecosistemas fluviales, los cambios en 
la calidad del agua debidos a la disminución del flujo y al desarrollo de las 
cianobacterias, la fragmentación de hábitats y la pérdida de biodiversidad; 
cambios todos ellos considerados negativos para el ambiente y que han sido 
descritos por muchos autores (Avakyan & Iakovleva, 1998; Rosenberg et al., 
2000; Vörösmarty et al., 2003; Syvitski et al., 2005; Graf, 2006; Poff et al., 2007; 
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Biemans et al., 2011). Para paliar estos efectos Liebe et al. (2005) sugirieron que 
una de las posibilidades más baratas es el uso de pequeños embalses. Sin 
embargo, los embalses pequeños que son numerosos en las cuencas semi-
áridas, también tienen impactos negativos que han sido considerados peores 
que la centralización de la disponibilidad del agua en los grandes embalses (Krol 
et al., 2011). 
Así, los sistemas hídricos se ven sujetos a conflictos sobre las decisiones 
de gestión del agua, un conflicto entre el valor económico que propician y el 
valor de lo que destruyen. Lo más frecuente es que esos conflictos surjan porque 
los sistemas de recursos de agua están administrados para optimizar beneficios 
para el suministro de agua, energía hidroeléctrica y control de flujo (Afshar et 
al., 2011). Estos beneficios son usualmente cuantificados en valor monetario, sin 
embargo, el valor de los recursos naturales es frecuentemente más difícil, si no 
imposible, de ser cuantificado en términos económicos (Flug et al., 2000). 
En un país como España, sin apenas lagos y con un clima 
extremadamente variable, se hace difícil una regulación de ríos y el 
mantenimiento de reservas mínimas de agua (Morguí et al., 1990). Los 
ecosistemas acuáticos continentales españoles tienen gran importancia, incluso 
internacional, que se deriva de las características climáticas, geológicas, 
físiográficas, hidrológicas y paisajísticas de la Península Ibérica, las cuales hacen 
que España posea la mayor diversidad de sistemas acuáticos continentales de 
Europa, siendo, además, en su mayoría, ambientes distintos de los europeos 
templados fríos (Álvarez-Cobelas et al., 2006). Los prolongados periodos de 
sequía ya llamaron la atención a finales del siglo XIX sobre los problemas que 
llevan asociados, como el suministro de agua potable y para riego y la acuciante 
necesidad de disponer de reservas de agua de buena calidad. Bajo estas 
condiciones, la construcción de más de mil embalses en España fue la solución 
más plausible a esta problemática para la administración gubernamental 
(Morguí et al., 1990). Este tipo de construcciones hidráulicas tuvo en España un 
auge considerable a partir de los años 50 (véase la Fig. 1.1); de menos de 100 
presas que había a principios del siglo XX, actualmente hay más de 1200. 
Además, según las predicciones podrían incrementarse los problemas 
hidrológicos en España con el cambio climático (Moreno et al., 2005). 
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Figura 1.1. Evolución del número de presas en España. Fuente: Ministerio de Medio 
Ambiente (http://sig.magrama.es). 
Además, aunque una gran parte de los embalses españoles fueron 
diseñados para usos que no exigen una elevada calidad del agua, la creciente 
demanda para usos directamente relacionados con el abastecimiento a la 
población ha puesto de manifiesto este problema y hace necesario un 
incremento de la calidad del agua que suministran (Morguí et al., 1990). 
1.2. Características de los embalses como río o lago 
Armengol & Prat (1979) resumen las principales características de los 
embalses. De su trabajo se han sacado las principales ideas que se exponen a 
continuación: una presa es básicamente una pared interpuesta en un río, que 
retarda el flujo del agua y aumenta la profundidad, creando un lago artificial; 
generalmente este tipo de construcciones se han realizado en valles, dando 
lugar a la inundación de los terrenos aguas arriba de la presa por este retardo en 
el flujo y aumento del nivel.  Por eso, ecológicamente, los embalses, como 
consecuencia de su estructura morfológica, son ecosistemas intermedios ente 
los ríos y los lagos. En la cola del embalse las condiciones son típicamente 
fluviales (lóticas), con una organización del espacio de tipo horizontal como 
consecuencia de las condiciones impuestas por el flujo del agua que llega por el 
río. Por el contrario, a medida que nos acercamos a la presa hay un 
estancamiento del agua y las condiciones se vuelven más lacustres, 
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predominando la organización vertical del agua y procesos como los de 
sedimentación, estratificación y mezcla del agua, migración vertical del 
zooplancton, etc. Según cuál sea la altura de la presa, su volumen, la superficie y 
también la calidad del agua a lo largo del año, el embalse será más parecido a un 
río o a un lago. Además de la forma y la profundidad, es muy importante la 
relación entre el volumen y el flujo del agua que circula en un tiempo 
determinado: un tiempo de renovación del agua lento da lugar a condiciones 
más próximas a la de los lagos, con comunidades más estables.  Sin embargo, la 
profundidad a la cual se extrae el agua para hacer funcionar las turbinas y vaciar 
el agua del embalse puede modificar la estructura térmica y características del 
agua desde la superficie hasta el fondo, de modo que la circulación en la 
columna de agua sea artificial y no correspondiente con el efecto del clima, lo 
cual lo diferenciaría de los lagos. Otra diferencia básica entre los lagos y los 
embalses, es que el nivel del agua del embalse disminuye más a lo largo del 
verano cuando sale más volumen del que entra y hay que mantener igual el 
suministro del agua en los periodos más secos, dando lugar así a fluctuaciones 
anuales muy grandes del volumen de agua (Naselli-Flores & Barone, 1994). Y por 
último, otra diferencia con los lagos naturales es que, debido a  su construcción 
reciente y al cambio de hábitat, habría especies de ambientes más lóticos que 
pasan a un ambiente más léntico y podrían no estar bien adaptadas a las nuevas 
condiciones ambientales (Kalff, 2002). Esto, unido a la frecuentes introducciones 
de peces exóticos para la pesca deportiva (Elvira, 1995), hace de los embalses 
medios adecuados para la proliferación de especies invasoras (Moss, 1998; 
Havel et al., 2005, Escrivà et al., 2014). 
1.3. Los embalses y la eutrofización 
Para comprender el funcionamiento del embalse desde un punto de 
vista ecológico, se deben considerar como elementos de una unidad geográfica 
de mayor escala que incluya la cuenca hidrográfica. Son sistemas abiertos que 
interaccionan mucho con su entorno, lo que generalmente se aprecia en forma 
de un gran efecto de la cuenca sobre el embalse, el cual se ve reflejado en su 
funcionamiento (Morguí et al., 1990). 
Algunas de las características de los embalses los hacen muy propensos 
a problemas de eutrofización (Moss, 1998). Margalef (1974) explicaba  que los 
embalses son ecosistemas eutróficos, ya que, tanto por su carácter reciente 
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como por el régimen de funcionamiento a que están sometidos, no tienen ni el 
tiempo ni las condiciones necesarias para evolucionar hacia sistemas 
oligotróficos. Su cuenca hidrográfica es más extensa que en el caso de lagos 
naturales (Kalff, 2002), y la llegada de las aguas afluentes (que pueden contener 
concentraciones elevadas de materia orgánica o de compuestos de nitrógeno o 
fósforo) puede suponer un paso importante hacia la eutrofización del embalse. 
Los embalses que se encuentran en zonas densamente pobladas son, en general, 
más eutróficos que los situados en áreas poco urbanizadas, dado que tienen 
mayores fuentes de contaminación antrópica a su alrededor (Armengol, 1982). 
Muchos embalses se encuentran en cuencas superpobladas o utilizadas para la 
agricultura, y reciben aportes de nutrientes en forma de fuentes locales 
(vertidos industriales o urbanos) y de fuentes difusas (lavado de suelos, 
fertilizantes usados en agricultura; Morguí et al., 1990). Los embalses que se 
encuentran en zonas cercanas a la desembocadura del río también tienden a ser 
algo más eutróficos que los situados en áreas cercanas al nacimiento del río, 
puesto que en el transcurso del nacimiento a la desembocadura el agua se va 
enriqueciendo en nutrientes (Armengol, 1982). Además, en general estos dos 
últimos factores actúan conjuntamente, ya que lo más habitual es que las zonas 
cercanas a la desembocadura de los ríos estén más industrializadas o pobladas 
que las de cabecera del río. Afortunadamente, los mismos embalses son 
sistemas que pueden funcionar, en parte, como depuradores del agua, ya que la 
incorporación al sedimento y fijación de una fracción importante de los 
nutrientes (principalmente fósforo) mejora la calidad de las aguas, de manera 
que puede ocurrir que el agua que entra en un embalse sea de una calidad 
inferior a la que sale (Armengol  & Prat, 1979). Esto es aún más relevante en 
aquellos embalses de mayor profundidad cuyos sedimentos se van acumulando 
y no se resuspenden, por lo que algunos nutrientes se van retirando de la zona 
fótica.  
Por otro lado, la mayoría de los embalses presenta importantes 
variaciones del nivel del agua en cortos periodos de tiempo, ya sean éstas 
debidas a las variaciones anuales de pluviosidad o a la gestión que se hace del 
volumen embalsado. La oxidación periódica de los sedimentos, al quedar en 
contacto con la atmósfera, posibilita la fertilización continuada del agua con lo 
que aumentan las condiciones de eutrofia (Armengol, 1982). Estas fluctuaciones 
del agua dificultan la presencia de vegetación litoral y favorecen las orillas 
desnudas, lo que propicia a su vez una más rápida colmatación de la cubeta y la 
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falta de lugares adecuados para la reproducción de peces (Armengol  & Prat, 
1979); ello hace que la zona litoral esté muy alterada y empobrecida.  
En los embalses españoles las especies de peces que los habitan no son 
propiamente lacustres, encontrándose en su lugar una mezcla de especies 
propias de los ríos con especies introducidas generalmente carnívoras,  que se 
introdujeron con la finalidad de su pesca deportiva (Armengol & Prat, 1979). 
Aunque en sus fases juveniles muchas especies son planctívoras, la carencia de 
auténticos peces planctívoros provoca alteraciones en la cadena trófica natural 
que afectan al fitoplancton, como se ha comprobado recientemente en una 
revisión sobre embalses españoles (Ordóñez et al., 2010). De este modo, se 
propicia otro exponente de la eutrofización con consecuencias indeseadas, 
como el aumento de la turbidez del agua, que afecta inmediatamente a su valor 
ecológico, económico y recreativo.  
Por último y sin haber sido exhaustivos, otra consecuencia de la 
eutrofización son las aguas anóxicas de los fondos que permiten la vida de 
bacterias reductoras favoreciendo que el medio pueda afectar a las estructuras 
de cemento y hierro. Este efecto puede ser peligroso para la misma presa y para 
las instalaciones de producción de energía (Armengol & Prat, 1979).  
La correcta gestión de los embalses resulta, pues, clave para garantizar 
la calidad y la disponibilidad del agua; el conocimiento profundo del recurso 
parece prioritario en la gestión adecuada del mismo (Navarro et al., 2010a). 
Hasta hace poco importaban sólo las variables químicas, físicas y de caudal del 
agua embalsada, pero en el año 2000 entró en vigor la “Directiva Marco del 
Agua” de la Comunidad europea (DMA en adelante), que reconoce la necesidad 
de valorar el estado ecológico de todas las masas de agua, incluyendo a los seres 
vivos en los estudios y teniendo la prioridad de mejorar la calidad del agua en lo 
posible. 
1.4. Estudio de los embalses 
Por todo lo expuesto anteriormente, conviene potenciar estrategias 
encaminadas a reducir la eutrofización en embalses (Conde-Porcuna et al., 2004) 
y realizar más estudios sobre el comportamiento ecológico de estos sistemas, ya 
que los vastos conocimientos de la limnología de lagos no son siempre 
aplicables. Dejando de lado algunos estudios esporádicos de tipo sistemático o 
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sobre aspectos muy concretos, se puede decir que los primeros estudios 
limnológicos del embalse como un sistema ecológico los inició Margalef en 1962, 
el cual consideraba el estudio de los embalses en España como un auténtico 
experimento ecológico (Margalef et al., 1973; Margalef, 1975). Tras estos 
primeros estudios, Margalef y sus colaboradores realizaron un estudio de más 
de 100 embalses repartidos por toda España (Margalef et al., 1976). Desde 
entonces, se han realizado estudios, aunque no muy frecuentes ni con un 
alcance tan extenso geográficamente, ni tan exhaustivo en cuanto a variables 
ambientales y de poblaciones de organismos analizadas. A modo de ejemplos se 
pueden citar los relativos a la limnología del alto Tajo (Peña & Serrano, 1994), o 
de algunos embalses concretos (Rodríguez & Lucena, 1984; Moyá & Ramón, 
1987; Fraile et al., 1995 y 2008; Serrano et al., 1997), de componentes abióticos 
como la estructura térmica, el sedimento o la extrema polución en algunos 
embalses de la cuenca del río Ebro (Han et al., 2000; Soto et al., 2011; López et 
al., 2012) o de un grupo de organismos en particular (De Manuel & Armengol, 
1993; Jaume, 1993; Gómez et al., 1995; Dasí et al., 1998; Conde-Porcuna et al., 
2002; Baião & Boavida, 2005; Ordóñez et al., 2010; Escrivà et al., 2014). 
Aproximadamente en la primera década del siglo en curso, las 
diferentes Confederaciones Hidrográficas realizaban un seguimiento de las 
principales variables ecológicas de los embalses dentro de su demarcación, y 
este hecho  proporcionó una gran información sobre el estado de los embalses 
en España. Así por ejemplo, el trabajo que aquí se presenta, se ha realizado 
gracias a los seguimientos de control de calidad de aguas de los embalses que 
llevaron a cabo la Confederación Hidrográfica del Júcar, junto con el Ministerio 
de Medio Ambiente, Medio Rural y Marino, como organismos directores y 
financiadores de los estudios, y TECNOMA S.A. como empresa encargada de la 
ejecución de los muestreos e informes. Las series de datos más o menos 
ininterrumpidas que de estos esfuerzos se deriven servirán para realizar estudios 
limnológicos de relevancia internacional. De momento, la colaboración entre la 
CHJ, la empresa TECNOMA S.A. y los miembros del Instituto Cavanilles de 
Biodiversidad y Biología Evolutiva de la Universidad de Valencia que han 
participado en este estudio ha permitido disponer de la información necesaria 
sobre variables físico-químicas y biológicas de dichos embalses para la 
realización de este estudio sobre la comunidad zooplanctónica. Dentro del 
Proyecto “Realización de los análisis de laboratorio de muestras de fitoplancton 
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y zooplancton en 20 embalses de la Confederación Hidrográfica del Júcar”, la 
autora de esta tesis fue la encargada del estudio de la comunidad 
zooplanctónica (taxonomía, recuento y ecología), al igual que participó en la 
primera toma de muestras de todos los embalses del Proyecto. Esta 
colaboración sirve de ejemplo de cómo la financiación para el seguimiento de los 
embalses puede acabar, además, revirtiendo en un estudio científico más en 
profundidad que, a su vez, ayude a proponer mejoras de la calidad del agua. En 
este sentido, y sólo a modo de ejemplo, se citan algunos estudios preliminares 
presentados en diferentes  congresos nacionales e internacionales por el grupo 
de investigación de Ecología Integrativa (ICBiBE), de la Universidad de Valencia 
sobre el zooplancton en los embalses del ámbito de actuación de la CHJ (García-
Chicote et al. 2009, 2010, 2011, 2013, 2014a y 2014b). 
 
2. ESTUDIOS DE CALIDAD DE AGUAS 
2.1. Importancia de la calidad del agua y Directiva Marco del Agua 
Como ya se ha comentado, a finales del siglo pasado, constatando que 
las aguas de la Comunidad Europea estaban sometidas a la creciente presión 
que supone el continuo aumento de la demanda de agua de buena calidad en 
cantidades suficientes para todos los usos, se consideró necesario desarrollar 
una política comunitaria integrada de aguas (CEC 2000). En el año 2000 se 
aprobó la Directiva 2000/60/CE del Parlamento Europeo y del Consejo por la que 
se establecía un marco comunitario de actuación en el ámbito de la política de 
aguas para la protección de las aguas superficiales continentales, las aguas de 
transición, las aguas costeras y las aguas subterráneas. 
La Directiva Marco del Agua plantea 3 objetivos medioambientales para 
las aguas superficiales que los estados miembros deberán cumplir a más tardar 
15 años después  de la entrada en vigor de la presente Directiva Marco del Agua 
(DMA, 2000/CE) (es decir, en el año 2015): 
1. Aplicar las medidas necesarias para prevenir el deterioro del estado de 
todas las masas de agua superficial. 
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2. Proteger, mejorar y regenerar todas las masas de agua superficial, hasta 
conseguir un buen estado de las mismas.  
3. Proteger y mejorar todas las masas de aguas artificiales y muy 
modificadas, con objeto de lograr un buen potencial ecológico y un 
buen estado químico de las aguas superficiales. 
Por lo tanto, para la implementación de esta Directiva los estados 
miembros tienen que clasificar el estado ecológico de las masas de agua 
superficiales, siguiendo unos procedimientos estandarizados. El estado ecológico 
se define como una expresión de la calidad de la estructura y el funcionamiento 
de los ecosistemas acuáticos asociados a las aguas superficiales, que se clasifica 
con arreglo a unos Indicadores de Calidad Biológicos (ICBs: fitoplancton, 
macrófitos y organismos fitobentónicos, fauna bentónica de invertebrados y 
fauna ictiológica), apoyados por una serie de Indicadores de calidad 
hidromorfológicos y fisicoquímicos (Anexo V, 2000/60/EC).   
2.2. Medida de la calidad del agua 
Unas de las herramientas más utilizadas y aceptadas como medida de la 
calidad del agua son los índices de estado trófico, que se basan en diversas 
variables: concentración de fósforo, concentración de clorofila a, transparencia 
del agua, cantidad de oxígeno disuelto y otras, relacionadas con la actividad de 
los organismos (Navarro et al., 2010a). 
Un Índice aplicado ampliamente por los expertos en limnología es el de 
estado trófico de Carlson (TSI, de “Trophic State Index”). Calcula el estado trófico 
de un sistema acuático a partir de tres variables: concentración de clorofila a, 
profundidad de visión del Disco de Secchi y concentración de oxígeno disuelto 
(Carlson, 1977); el índice varía entre 0 y 100, de oligotrófico a hipertrófico. Por 
otra parte, el estudio más completo sobre la eutrofización en el siglo pasado lo 
ejecutó el “Programa de Cooperación sobre la Eutrofización”, de la Organización 
para la Cooperación y el Desarrollo Económico (OECD), realizado en la década de 
1970 con la participación de connotados científicos de 18 países y coordinados 
por Vollenweider (OECD, 1982). En él se estableció una secuencia de categorías 
tróficas basada en las concentraciones de fósforo total, clorofila a y profundidad 
de visión del Disco de Secchi (OECD, 1982). Después de estos índices han 
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aparecido muchos otros con el objetivo de cuantificar el estado trófico y la 
calidad del agua de un ecosistema, aunque, dada la compleja interacción entre 
las numerosas variables que intervienen en la eutrofización, Janus y 
Vollenweider (1981) llegaron a la conclusión de que es imposible establecer una 
limitación estricta entre las distintas categorías tróficas.  
El uso de índices implica siempre un compromiso entre la información 
que recogen y la que descartan, por lo que debemos asumir desde el inicio sus 
limitaciones. Con todo, dada la magnitud del trabajo al que se enfrentan las 
administraciones, se impone su uso. Un punto básico será la selección adecuada 
de parámetros fiables y fáciles de obtener, que reflejen el estado general del 
sistema (Navarro et al., 2010a). 
2.3. Aplicación de la DMA en los embalses 
En el caso de los embalses, al tratarse de sistemas artificiales, la DMA 
propuso la expresión “potencial ecológico” para diferenciarla del “estado 
ecológico”, que se utiliza para las masas de agua naturales. Dicho potencial se 
establece mediante un índice que calcula indicadores de calidad biológica, 
hidromorfológica y físico-química.  
Las variables que se evalúan en los embalses para llegar a calcular el 
potencial ecológico son la concentración de clorofila a, la biomasa y la 
composición del fitoplancton y, dado que los pantanos constituyen medios 
propicios para el desarrollo de crecimientos masivos de algunas cianofíceas que 
pueden tener graves efectos sobre la salud humana y el ganado, se incluye 
también la relevancia de las cianobacterias. Una vez conocidos los valores de 
estos indicadores, se establece una correspondencia entre sus valores y una 
categoría de potencial ecológico o de calidad (de mala a muy buena).  
2.4. El zooplancton, olvidado 
Desde la implementación de la Directiva, se han desarrollado diferentes 
herramientas para conseguir clasificar la calidad del agua. Estas nuevas técnicas 
de evaluación están basadas en criterios anteriores (OECD, 1982; Palmer et al., 
1992; Premazzi & Chiaudani, 1992; Swedish-EPA, 2000; Wright et al., 2000) y, 
entre ellos, los basados en organismos acuáticos que han sido utilizados 
ampliamente como indicadores biológicos para comprobar la calidad del agua 
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(Margalef, 1965; Saksena, 1987). Sin embargo, de manera sorprendente para 
muchos ecólogos  (Moss, 2007; Caroni & Irvine, 2010; Davidson et al., 2011; 
Jeppesen et al., 2011; Ejsmont-Karabin, 2012), el zooplancton no ha sido incluido 
como Indicador de Calidad Biológica, a pesar de ser considerado un componente 
esencial de las redes tróficas pelágicas (Jeppesen et al., 2011). Estos últimos 
autores, apuntan que la decisión de excluir el zooplancton, decisión poco sabia, 
es el resultado de su exclusión de los programas de seguimiento desde hace 
mucho tiempo; y esta exclusión puede estar basada en la financiación. Caroni & 
Irvine (2010), a favor de la inclusión del zooplancton, sugieren tres argumentos 
que pueden estar en la base de su exclusión en la DMA:   
1. En la zona pelágica de un sistema acuático el zooplancton cobra vital 
importancia como eslabón trófico que une la producción primaria 
(fitoplancton) con niveles tróficos superiores. Por tanto, el zooplancton, 
dado que ocupa una posición intermedia en la red trófica, es sensible a 
las presiones ”bottom-up” y “top-down” (McQueen et al., 1986) lo que 
haría difícil interpretar su respuesta a los efectos antropogénicos y lo 
invalidaría como indicador.  
2. El zooplancton solo es útil para la evaluación en aguas estancadas. Esta 
tampoco parece ser la causa real, ya que la DMA acepta que no todos 
los grupos bióticos sean aplicables a las valoraciones ecológicas en 
todos los tipos de masas de agua; además, el fitoplancton está incluido 
en el Anexo V de la Directiva. 
3. No hubo nadie con conocimiento y experiencia de ecología de 
zooplancton entre aquellos que redactaron la Directiva. Esta 
explicación, aunque algo atrevida, es la más plausible para Caroni & 
Irvine (2010), además de ser una de las que fue sugerida 
frecuentemente durante las primeras discusiones de la Directiva, según 
su artículo.  
2.5. El zooplancton como bioindicador de la calidad del agua 
El uso de zooplancton para la caracterización ambiental de sistemas 
acuáticos es potencialmente ventajoso, por lo que las especies indicadoras de 
zooplancton han sido utilizadas para determinar cambios en el estado trófico 
(Fuller et al., 1977; Sprules, 1977; Mäemets, 1983; Radwan & Popiolek, 1989; 
Ejsmont-Karabin, 1995, Duggan et al., 2002). Las ventajas del uso del 
Capítulo 1. Introduccion general 
13 
zooplancton como indicadores del estado trófico se deben tanto a sus 
características biológicas y ecológicas como a la facilidad de su manipulación y 
estudio frente a otros organismos como el fitoplancton. 
 Son organismos que discriminan sus respuestas al medio ambiente, 
integrando factores físicos, químicos y biológicos en el tiempo. En vista 
del pequeño tamaño corporal del microzooplancton y de sus elevadas 
tasas metabólicas específicas, se sabe que la estructura y composición 
de los ensamblados de zooplancton se altera con la eutrofización (Park 
& Marshall, 2000); además tiene una respuesta más lenta que el 
fitoplancton, por lo que integra mejor los episodios anteriores (Attayde 
& Bozelli, 1998). 
  Tiene un papel importante en el ciclo de nutrientes y la transferencia 
de energía, puesto que sus representantes están situados entre los 
niveles tróficos superiores y los productores primarios, siendo sensibles 
por lo tanto a efectos tanto de control de nutrientes (“bottom-up”) 
como de depredación (“top-down”) (Caroni & Irvine, 2010). 
  Los tiempos de generación individuales son reducidos; debido a ello, 
los cambios en la composición específica, por ejemplo, los de las 
comunidades de rotíferos, pueden ser detectados en estudios a corto 
plazo, ya que generalmente muestran una rápida respuesta a las 
alteraciones en su hábitat (Attayde & Bozelli, 1998). Pero además, los 
tiempos de generación son suficientes para integrar los efectos de 
problemas crónicos (Cairns et al., 1993).  
 Otra característica importante es que las especies de zooplancton 
tienden a tener amplias distribuciones geográficas (Carter et al., 1980; 
Shurin et al., 2000), por lo que las diferencias locales en la comunidad 
generalmente no provienen de la limitación a la dispersión (Whitman et 
al., 2004). Así, la variación en la composición de especies en una región 
se encuentra más comúnmente asociada con características 
ambientales como las que configuran el estado trófico (Mäemets, 1983; 
Radwan & Popiolek, 1989; Ejsmont-Karabin, 1995; Duggan et al., 2002). 
 Finalmente, debido a que la identificación del zooplancton puede ser 
realizada con facilidad en relación a otros organismos indicadores, y a 
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que son organismos abundantes en sistemas acuáticos, utilizar estos 
organismos como indicadores de las condiciones ambientales del 
ecosistema puede ser útil como herramienta de gestión para las 
organizaciones con recursos limitados para estudiar sus sistemas 
acuáticos (Whitman et al., 2004).   
Por tanto, desde el punto de vista de la ecología, se puede concluir que 
el zooplancton de las aguas dulces ocupa una posición esencial dentro de la red 
trófica del ecosistema de los lagos y embalses, es sensible a los impactos 
antrópicos (Caroni & Irvine, 2010) y, muestreando tanto en el agua, como en el 
sedimento, posee un fuerte valor indicador que no puede ser cubierto con el 
muestreo de peces y fitoplancton sin un grande y costoso esfuerzo (Jeppesen et 
al., 2011). El conocimiento de las comunidades de zooplancton y su respuesta a 
las variaciones ambientales aporta un eficaz componente para la evaluación de 
los lagos, que puede ser usado en combinación con el conocimiento de otros 
elementos biológicos, la química del agua y la hidromorfología (Caroni & Irvine, 
2010). 
Algunos autores (Caroni & Irvine, 2010; Jeppesen et al., 2011) 
recomiendan encarecidamente a la Unión Europea que incluya el zooplancton 
como un Indicador de Calidad Biológica central en las valoraciones de la DMA. Si 
se seleccionan las medidas correctas, el zooplancton puede ser un indicador 
eficaz del estado trófico y de la calidad ecológica de los lagos, por lo que es 
necesario que se emprendan ejercicios regionales de calibración para obtener 
métricas relevantes y robustas también para el zooplancton, como se ha hecho 
para el caso de los peces, el fitoplancton, los macrófitos y los invertebrados 
bentónicos (Jeppesen et al., 2011).  
Una desafortunada consecuencia de no incluir el zooplancton como 
indicador de las condiciones de los lagos en la DMA ha causado una disminución 
general de su uso como indicador del estado de los lagos (Jeppesen et al., 2011). 
En algunos países, las autoridades nacionales han decidido reducir 
sustancialmente o excluir completamente el muestreo del zooplancton de los 
futuros programas de seguimiento  nacionales con referencia a los programas de 
valoración de la DMA, a pesar de las recomendaciones de no excluir el 
zooplancton realizadas por los científicos responsables del desarrollo y 
funcionamiento de los programas (Jeppesen et al., 2011).  
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Hay un gran riesgo de que la cantidad de tiempo y dinero dedicados al 
seguimiento de las aguas, propuesto por la DMA, comprometan el proporcionar 
una evaluación ecológica robusta de las aguas superficiales (Hatton-Ellis, 2008); 
o aún peor, que el seguimiento responda al cumplimiento de acuerdos políticos 
más que a objetivos ecológicos (Howarth, 2006). La ausencia del zooplancton en 
las recomendaciones de la DMA europea (2000/60/EC) no está argumentada 
científicamente y, por tanto, cumplir con los requisitos de esta demanda 
internacional no es estrictamente sinónimo de protección ambiental (Caroni & 
Irvine, 2010). 
 
3. EL ESTUDIO QUE AQUÍ SE PRESENTA  
3.1. El zooplancton estudiado en embalses 
Los embalses suelen tener el zooplancton compuesto mayoritariamente 
por 4 grupos de animales: Protozoos, Rotíferos, Cladóceros y Copépodos 
(Armengol, 1982). Los Protozoos constituyen un grupo muy heterogéneo que 
incluye a las especies unicelulares pero sin capacidad para realizar la 
fotosíntesis; dentro de este grupo destacan por su abundancia los 
Heteroflagelados y los Ciliados (Armengol, 1982; Simek et al., 1999; Comerma et 
al., 2003). Los Rotíferos son uno de los grupos primarios de invertebrados de 
agua dulce, son pluricelulares y con un tamaño de 50 a 2000 µm 
aproximadamente; están ampliamente extendidos y son filtradores importantes 
de las algas y las bacterias, por lo que juegan un papel fundamental en los 
ecosistemas de agua dulce (Segers, 2008), junto con los microcrustáceos. Estos 
últimos, dentro de los ecosistemas que tratamos en este estudio (los embalses), 
están compuestos fundamentalmente por Cladóceros y Copépodos. Los 
primeros son mayoritariamente filtradores de algas, son abundantes  y de mayor 
tamaño que los Rotíferos, por lo que son la presa favorita para los depredadores 
visuales (Bernardi et al., 1987). Por último, son dos los grupos de Copépodos 
más frecuentes en el plancton pelágico de embalses, los calanoides y los 
ciclopoides, que han sido considerados mayoritariamente herbívoros y 
carnívoros, respectivamente, en la literatura (aunque esta generalización sea 
muy discutible); ambos poseen reproducción sexual y tamaños similares a los 
Cladóceros (salvo los juveniles -nauplios-, más semejantes a los rotíferos), pero 
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presentan mayor rapidez de movimientos, siendo menos vulnerables a la 
depredación (Margalef, 1983).  
La ubicuidad y abundancia de Rotíferos, Cladóceros y Copépodos 
explica que sean estos tres grupos los principales componentes del zooplancton 
de aguas dulces en los estudios limnológicos (Segers, 2008); sin embargo, en el 
presente estudio, también se quiso prestar atención a los Ciliados, puesto que 
sus comunidades pueden ser muy importantes en bucles microbianos, redes 
tróficas y como posibles indicadores de eutrofización (Comerma et al., 2003; 
Mieczan & Tarkowska-Kukuryk, 2008; Thelaus et al., 2008; Hisatugo et al., 2014); 
por ello se recontaron y en algunos análisis se tuvo en cuenta su densidad. 
3.2. El zooplancton indicador de la calidad del agua en los embalses 
En el contexto explicado anteriormente, este trabajo pretende analizar 
el papel del zooplancton como indicador de la calidad del agua de los embalses, 
utilizando los datos obtenidos durante tres años en invierno y verano en 20 
embalses del ámbito de actuación de la CHJ. Y para ello, se siguió un esquema 
que contemplaba en un primer lugar la información descriptiva recopilada: la 
limnología de los embalses y  la  identificación y presencia de todas las especies 
halladas en cada momento y embalse. En segundo lugar el estudio ecológico de 
las comunidades zooplanctónicas: la estructura de la comunidad, su relación con 
el medio y la obtención desde el conocimiento de sus requerimientos en los 
diferentes embalses de su valor indicador de la calidad del agua. Por tanto, esta 
tesis además del capítulo de introducción, presenta tres capítulos basicamente 
descriptivos que servirán de fuente documental (2, 3 y 4) y otros tres 
relacionales e inductivos (5,6 y 7). 
Además de este Capítulo 1 (Introducción general), en el siguiente 
capítulo (Capítulo 2) se detallan el Material y los Métodos utilizados tanto en la 
toma de muestras y observación de organismos como en los análisis y 
elaboración de los resultados. Además, en él se sitúan los embalses en un 
contexto geográfico y ecológico.  
En el Capítulo 3 se describen las principales especies que aparecieron 
en los muestreos; se trata de un capítulo con un enfoque taxonómico y en el que 
se referencian las especies encontradas. Se detalla cuándo se observaron estas 
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especies y su autoecológia, procurando también incluir la información de otros 
autores. 
El extenso Capítulo 4 contiene todos los resultados básicos del estudio, 
presenta la  abundancia (densidad y biomasa) del zooplancton de cada embalse 
en el tiempo, los grupos que resultan relevantes de cada momento y embalse y 
sus circunstancias ambientales.  
En el Capítulo 5 se presenta la estructura de la comunidad de 
zooplancton, se tratan los descriptores relativos a la riqueza específica y a la 
diversidad ecológica. Tanto la riqueza como la diversidad se analizan con dos 
objetivos: i) encontrar los factores de control o estructuradores de ésta en la 
comunidad, y ii) evaluar la relevancia de la ubicación geográfica de los embalses 
sobre la riqueza específica.  
El capítulo 6 analiza la relación de las especies de zooplancton con el 
ambiente, gracias a la aplicación de estadística multivariante. Se pretende 
establecer qué factores abióticos y bióticos del ambiente explican mejor la 
estructura y dinámica del zooplancton y qué parte de esta explicación se pueda 
deber a las respuestas de determinadas especies. 
Finalmente, el Capítulo 7 trata de relacionar diferentes métricas 
calculadas sobre este grupo funcional, el zooplancton, con el estado trófico o de 
calidad del agua que presentan los embalses descritos por diferentes variables 
físico-químicas y biológicas. Se pretende establecer la relevancia de tales 
métricas para poder abogar por la utilización del zooplancton como un indicador 
más de la calidad del agua.  
Las últimas secciones son las que recogen un resumen y las 
conclusiones finales, la bibliografía utilizada y los apéndices. 
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Capítulo 2  
Lugares de estudio 
Material y métodos  
 
La información sobre los lugares en los que se ha estudiado el 
zooplancton objeto de esta tesis se recopiló a partir de  las bases de datos de la 
“Red Biológica de Embalses”, Proyecto de seguimiento de la calidad del agua de 
los embalses enmarcado dentro de la “Red de Calidad de aguas” de la 
Confederación Hidrográfica del Júcar.  Ésta, junto con el Ministerio de Medio 
Ambiente, Medio Rural y Marino, como organismos directores y financiadores 
de los estudios, y TECNOMA S.A. como empresa encargada de la ejecución de los 
muestreos e informes durante los años 2006 a 2009, fueron la fuente de la 
información ambiental necesaria (variables físico-químicas y biológicas) para la 
realización de este trabajo. La autora de la tesis fue la encargada, por 
contratación de la Universidad de Valencia, del análisis de la comunidad 
zooplanctónica dentro de dicho proyecto, así como de las primeras campañas de 
muestreos. Aquí se describen los embalses en función de sus variables 
limnológicas, así como el material y métodos utilizados tanto en el campo como 
en el laboratorio y gabinete. 
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1. ÁREA DE ESTUDIO Y EMBALSES MUESTREADOS 
Este trabajo se llevó a cabo en los embalses del ámbito territorial 
correspondiente a la Confederación Hidrográfica del Júcar (CHJ en adelante), 
que tiene una extensión total de 42.989 km
2
 y se extiende por las provincias de 
Albacete, Alicante, Castellón, Cuenca, Valencia y Teruel, además de una pequeña 
zona en la provincia de Tarragona (Real Decreto 650/1987, de 8 de mayo). Para 
el estudio se tomaron muestras en los 20 embalses (de los 43 que engloba la 
CHJ) que se encuentran en la red hidrográfica principal y que se incluían en el 
plan de seguimiento (Fig. 2.1). En la figura 2.2 se muestra una imagen de su 
situación geográfica incluyendo los usos del territorio dónde se enclavan. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 2.1. Localización (aspas) de los embalses sobre el mapa de la red hidrográfica 
principal de la CHJ (fuente: www.chj.es). Los numerados son los estudiados y su nombre 
se lista en la columna izquierda. 
1.- Arenós  
2.- Sitjar  
3.- María Cristina 
4.- Regajo 
5.- Arquillo de 
      San Blas 
6.- Benagéber  
7.- Loriguilla  
8.- La Toba 
9.- Alarcón 
10.- Contreras 
11.- Cortes 
12.- Naranjero 
13.- Escalona 
14.- Tous  
15.- Bellús  
16.- Forata  
17.- Beniarrés  
18.- Guadalest  
19.- Amadorio  
20.- Tibi  
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Figura 2.2. Plano de localización de embalses y red hidrológica (fuente: CHJ) y adaptación 
de la capa de coberturas y uso del territorio Corine Land Cover de 2006 (cedido por el © 
Instituto Geográfico Nacional de España). Coordenadas UTM, datum ETRS89, huso 30.  
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El 25 % de la superficie total de la cuenca se sitúa en cotas por encima 
de los 1000 m. El resto de la cuenca se halla por debajo de esta cota: el 42% 
corresponde a la llanura manchega y el 33% a la zona de transición entre las 
zonas altas interiores y la costa. Los relieves interiores son fundamentalmente 
calizos, exceptuando el Desierto de las Palmas y la Sierra del Espadán, de origen 
silíceo, y algún valle interior como Navarrés, Villena o Ayora, de materiales 
arcillosos y seleníticos. Ello supone una superficie total de tipo calcáreo del 85% 
distribuida entre calcarenitas, calizas, dolomías y margas, ninguno de los 
embalses estudiados está fuera de la influencia de este tipo de suelos (fuente: 
www.chj.es). 
La cuenca es de clima básicamente mediterráneo, con un intenso y 
largo periodo estival. Sin embargo, se producen algunas variaciones por la 
influencia de la costa y de las cadenas montañosas  (eje noroeste-suroeste) 
dando lugar a irregularidades climáticas y a marcadas diferencias entre norte y 
sur, y entre este y oeste (Plan Hidrológico de Cuenca 2009-2015 de la CHJ).   
Los cauces incluidos en el área de actuación de la CHJ tienen un 
régimen marcadamente mediterráneo, caracterizado por fuertes sequías en 
verano frente a crecidas e inundaciones en otoño. Sólo tres ríos superan un 
caudal medio de 10 m
3
/s, el Mijares, el Turia y el Júcar, siendo el Júcar el más 
caudaloso. Los otros ríos donde se encuentran embalses de este estudio, como 
el Cabriel, Albaida, Magro, Palancia, Serpis, Guadalest, Amadorio y Monegre, son 
de menor caudal (www.chj.es). 
Los usos a los que se destinan los recursos hídricos disponibles son 
básicamente el abastecimiento a la población, el abastecimiento industrial y, 
sobre todo, regadíos debidos a la gran extensión de regadío existente en la 
cuenca (Fig. 2.2). Además, están los usos no consuntivos, correspondientes al 
aprovechamiento hidroeléctrico, las áreas de recreo y el mantenimiento de 
caudales ecológicos. 
Los 20 embalses estudiados se describen en dos fases, a continuación 
una visión de los embalses en sus sistemas, por conexión hídrica o paisaje 
común (según CHJ) y con más detalle sobre su limnología en el Anexo 1. 
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1.1. SISTEMA JÚCAR: Toba, Alarcón, Contreras, Cortes, Naranjero, Escalona, 
Tous, Bellús y Forata 
El Sistema Júcar es el de mayor longitud y extensión del estudio y en el 
que mayor número de embalses fueron estudiados; todos ellos están situados 
en el cauce del río Júcar o sus afluentes (Fig. 2.1 y 2.2). En el Anexo I se 
describen las variables limnológicas de cada uno de los embalses.   
El embalse de la Toba se encuentra en la cabecera del río Júcar, 
rodeado de zonas de bosque de pino y de matorral.  Bastantes kilómetros aguas 
debajo de él está el embalse de Alarcón, el de mayor extensión dentro de la CHJ, 
rodeado en su mayoría de terrenos de labor de secano, menos en la cabecera 
donde hay más pinada y matorral. Los terrenos que se encuentran algunos 
kilómetros aguas abajo son en su mayoría  campos de cereal y viñedos. Uno de 
los afluentes más importantes del rio Júcar es el río Cabriel, río que transcurre 
sobre todo entre zonas boscosas y de matorral, y a mitad de su recorrido tiene el 
embalse de Contreras, el segundo más grande de esta demarcación.    
El tramo que sigue a la unión de estos dos ríos (Júcar y Cabriel) tiene un 
gran número de embalses, dos de los cuales se incluyen en este estudio (Cortes 
y Naranjero); los terrenos por los que discurre este tramo de río con represas 
son en su mayoría de matorral esclerófilo. Aguas abajo, se encuentran los otros 
dos embalses de este sistema en estudio; son el embalse de Tous, en el mismo 
cauce del río Júcar, y el embalse de Escalona, en el cauce del río Escalona, 
afluente del anterior, que se une al Júcar a la altura del pantano de Tous. Estos 
dos embalses se hallan muy cercanos uno del otro (4 km aproximadamente), en 
una zona dominada por matorral y pinos aislados.  
Los últimos dos embalses que pertenecen al sistema Júcar están en el 
cauce de dos afluentes que se unen al río Júcar en sus últimos kilómetros  antes 
de la desembocadura. El embalse de Bellús pertenece al cauce del río Albaida, al 
sur del río Júcar; tanto el río como el embalse se encuentran en una zona con 
abundantes núcleos de población a su alrededor y con un denso y variado tejido 
industrial y agrícola. El último afluente relativamente importante que se une al 
Júcar (desde el norte) es el río Magro, donde se encuentra el embalse de Forata; 
antes de llegar al embalse, este río discurre en un principio entre viñedos y, más 
tarde, por bosques de pinos, aunque también se encuentra afectado por las 
poblaciones y la zona industrial de la comarca de Utiel-Requena. 
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1.2. SISTEMA TURIA: Arquillo de San Blas, Benagéber y Loriguilla 
Los tres embalses estudiados en este trabajo que pertenecen al Sistema 
Turia están situados en su cauce.  Uno, en cabecera, en la provincia de Teruel, y 
dos, en el cauce medio del río. El embalse de Arquillo de San Blas, cercano a la 
ciudad de Teruel, está rodeado de terrenos de cultivo de cereal al norte y de 
terrenos de matorral y árboles aislados al sur. Ya en la provincia de Valencia, se 
encuentra el embalse de Benagéber, rodeado fundamentalmente de bosque de 
pinos. Y unos kilómetros más abajo, el embalse de Loriguilla, último embalse de 
este sistema, que se encuentra en la transición de la pinada al matorral (Fig. 2.1 
y 2.2). En el Anexo I se describen las variables limnológicas de cada uno de los 
embalses.   
1.3. SISTEMA MIJARES: Arenós, Sitjar, María Cristina y Regajo 
Este sistema engloba tres embalses de la cuenca del río Mijares y uno 
situado en el cauce del río Palancia, que ha sido incluido en el mismo sistema 
por su proximidad y afinidad paisajística. Hasta la llegada al embalse de Arenós, 
rodeado de pinos y encinas,  el río Mijares recorre gran diversidad de ambientes 
(cultivos, bosques, matorral) y núcleos poblacionales. Aguas abajo se encuentra 
el embalse de Sitjar, rodeado de matorral. Y el siguiente es María Cristina, 
situado en el contexto urbano del cauce de la Rambla de la Viuda, afluente final 
del río Mijares. El embalse del Regajo, situado a mitad del río Palancia, discurre 
también entre terrenos de cultivos de secano y zonas de bosque y matorral (Fig. 
2.1 y 2.2). En el Anexo I se describen las variables limnológicas de cada uno de 
los embalses.   
1.4. SISTEMA SUR: Beniarrés, Guadalest, Amadorio y Tibi 
Está constituido por embalses que no pertenecen a la misma cuenca, 
pero que comparten la característica de situarse al sur de la demarcación de la 
CHJ, en la provincia de Alicante. Todos están en cauces de ríos de pequeño 
tamaño y poco caudal. Estos son los ríos Serpis, Guadalest, Amadorio y 
Monnegre.  Los terrenos sobre los que discurren y se sitúan sus embalses son 
campos de cultivo fundamentalmente de secano y zonas de matorral y pinos 
dispersos, aunque el río Serpis también atraviese una zona con ciudades 
relativamente grandes (Alcoi, Cocentaina) y bastante industrializada (Fig. 2.1 y 
2.2). En el Anexo I se describen las variables limnológicas de cada uno de los 
embalses.   
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2. MÉTODOS DE OBTENCIÓN DE LAS VARIABLES ESTUDIADAS 
2.1. Campañas de muestreo 
Tanto la planificación de las campañas de muestreo como la ejecución 
de los mismos fueron llevados a cabo por la empresa TECNOMA S.A. y siguieron 
los pliegos de condiciones de la Confederación Hidrográfica del Júcar. Desde 
2006 a 2009 se realizó una campaña por estación del año, aunque sólo en las 
campañas de invierno y de verano se tomaron muestras de zooplancton; por 
eso, los datos de estas dos estaciones del año son las que se utilizan en esta 
tesis. Sin embargo, para ocasiones en las que se requiere información de 
carácter anual y se dispone de la información, como por ejemplo para el cálculo 
de los índices de estado trófico, se usarán los valores de las cuatro campañas de 
muestreo.  
Los muestreos de zooplancton utilizados en este estudio se realizaron 
desde verano de 2006 hasta verano de 2009, como hemos comentado, con 
periodicidad semestral. Las muestras de invierno se tomaron entre la última 
semana de enero y la primera de febrero, y las de verano, entre la última 
semana de julio y la primera de agosto. Se cubrió, por tanto, un periodo de 42 
meses, que abarcó 4 veranos y 3 inviernos. Se ha elaborado una tabla (en el 
Anexo 3) con las abreviaturas de los nombres de embalses y momentos de 
muestreo que se podrán encontrar a lo largo del texto.   
Tanto la toma de muestras como la medida de las distintas variables 
ambientales, se realizaron el mismo día y en el mismo punto de muestreo. Este 
lugar, siempre próximo a la presa del embalse, se señalizó con una boya para 
mantener en las sucesivas campañas el mismo punto de muestreo.  
2.2. Factores ambientales considerados 
 Los muestreos siguieron los estándares establecidos para toma de 
muestras, conservación y transporte de las mismas. Se siguieron las normas 
internacionales ISO/CEN para cada tipo de variable a analizar, que garantizan el 
suministro de información de calidad y comparabilidad científicas. A nivel 
general, se tuvieron en cuenta los criterios recogidos en la norma: ISO 5667-
3:1985 (E) de estándares internacionales y  la norma ISO 5667-3:1995 (Calidad 
del Agua). La empresa TECNOMA S.A., que realizó la toma de muestras, 
transporte y conservación, así como la mayoría de los análisis está acreditada 
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por la Entidad Nacional de Acreditación (ENAC), con nº de acreditación 
366/lE523. En general, para garantizar la correcta ejecución de todos los 
trabajos, el laboratorio TECNOMA S.L. posee un sistema de garantía de Calidad, 
ya ajustado durante el periodo de estudio a los requisitos de la norma UNE-EN 
ISO 17025. Además, está acreditado para actividades de Inspección en el área 
medioambiental por ENAC, con nº de acreditación 114/EI211. Por tanto, en esta 
tesis no se detallará extensamente la metodología de obtención de las 
diferentes variables ambientales, puesto que son datos íntegramente aportados 
por otros y que siguen protocolos estandarizados. Para mayor detalle de la 
metodología empleada para el análisis de las distintas variables, se puede 
consultar en la página web de la CHJ (fuente: www.chj.es). Una recopilación de 
las abreviaturas utilizadas para nombrar la mayoría de las variables se puede ver 
en el Anexo 3. 
Gracias a las bases de datos de la CHJ, se pudo disponer de los valores 
de las siguientes variables, de las que se indica sucintamente el método 
empleado para su obtención (Fig. 2.3): 
a) Datos geomorfológicos de embalse: volumen de agua embalsada, altitud 
y latitud a la que se encuentra. 
b) Variables  físico-químicas medidas in situ, registradas en muestreos de 
toda la columna de agua con una sonda multiparamétrica; se obtuvieron 
perfiles completos de la temperatura, conductividad, concentración de 
oxígeno disuelto, pH y turbidez. También se midió la profundidad de 
visión del disco de Secchi (transparencia del agua). 
c) Concentraciones de nutrientes: análisis en laboratorio de las distintas 
formas del nitrógeno y del fósforo a partir de una muestra de 2 litros 
tomada en el epilimnion (aproximadamente a 2 m de profundidad) con 
botella hidrográfica de tipo Ruttner. Los nitratos, nitritos y fosfatos se 
analizaron mediante espectroscopía UV-VIS, el nitrógeno Kjeldahl 
mediante la técnica del Standard Method 4500 Norg B, y el fósforo total 
se cuantificó mediante la técnica de espectrofotometría de absorción 
molecular.  
d) Variables biológicas: análisis en laboratorio de la concentración de la 
clorofila a y densidad y biomasa de fitoplancton a partir de una muestra 
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de agua tomada mediante un cilindro de goma traslúcido de 4 cm de 
diámetro en la parte de la columna de agua perteneciente a la zona 
fótica. La profundidad de la zona fótica se calculaba como 2,5 x 
Profundidad de visión del disco de Secchi (OECD, 1982).  El cilindro de 
goma se tapaba herméticamente en su parte superior para poder extraer 
el volumen de agua de su interior al sacarlo del agua. Tras homogeneizar 
la muestra obtenida, se dividía en dos botellas una de 1 l, para la 
obtención de la concentración de clorofila a, y otra de 250 ml, para el 
análisis de fitoplancton. La muestra para la medida de la concentración 
de clorofila a se mantenía en frío hasta su llegada al laboratorio, donde se 
analizó según los criterios de la norma ISO 10260:1992 (“Water quality. 
Measurement of biochemical parameters. Spectrometric determination 
of the chlorophyll-a concentration”). La muestra para el análisis de 
fitoplancton se fijó inmediatamente con lugol en el campo. El 
fitoplancton se recontó en el laboratorio con la técnica de Ütermohl y 
siguiendo las recomendaciones de Lund et al. (1958), Rott (1981) y 
Hillebrand et al. (1999). Así, se obtuvieron entre otros descriptores de 
esta comunidad, el biovolumen de sus organismos y las densidades de las 
poblaciones, y con ello, la biomasa total.    
2.3. El muestreo del zooplancton 
La muestra de zooplancton se obtuvo de la mezcla y homogenización de 
tres volúmenes extraídos a diferentes profundidades con  botella hidrográfica de 
tipo Ruttner (cilindro opaco)  de 2 litros de capacidad (Fig. 2.3). Las 
profundidades a las que se tomaba las submuestras dependían de si la columna 
de agua del embalse se encontraba estratificada o no, información que se 
obtenía gracias a los perfiles verticales de temperatura analizados con la sonda 
mutiparamétrica citada. En caso de encontrarse estratificada la columna, se 
extraía una submuestra en el centro de cada capa (epilimnion, metalimnion e 
hipolimnion) y, en caso de ser un periodo de mezcla, se dividía equitativamente 
la columna de agua en tres partes y se tomaba una muestra en el centro de cada 
una. Todo el volumen de agua mezclada (6 litros) se pasaba a través de un filtro 
de Nytal de 45 µm de luz de malla que se depositaba en un frasco de 80 ml con 
una solución fijadora de formol al 4%. Sobre esta muestra se realizó el estudio 
cuantitativo del zooplancton y por ello en adelante será citada como la “muestra 
cuantitativa”. 
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Figura 2.3. Esquema de la toma de muestras y preparación para el posterior análisis. La 
numeración coincide con el esquema siguiente. 
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Figura 2.3. Continuación. 
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Además, también se obtuvo una muestra complementaria mediante 
una red estándar tronco-cónica de arrastre vertical de 45 µm de luz de malla y 
30 cm de diámetro (Fig. 2.3). Esta red conseguía una muestra integrada de la 
parte de la columna de agua perteneciente a la zona fótica, a la misma 
profundidad a la que se había sumergido el cilindro de goma explicado 
anteriormente (del cual se obtendría la concentración de clorofila a y la biomasa 
de fitoplancton). La muestra obtenida en el copo (vértice del cono donde 
quedan retenidos los organismos filtrados) se depositaba en un frasco de 80 ml 
con una solución fijadora de formol al 4%. A esta muestra le llamaremos a partir 
de ahora “muestra cualitativa”.  
 
3. ESTUDIO DEL ZOOPLANCTON EN EL LABORATORIO 
3.1. Observación y recuento 
Los Ciliados fueron contados en las muestras que contenían el 
fitoplancton siguiendo los mismos métodos ya citados para las microalgas y 
obteniendo su densidad total. Para el estudio del metazooplancton (rotíferos, 
cladóceros y copépodos), como se comenta en el apartado de la toma de 
muestras, en el laboratorio se recibían dos frascos de 80 ml cada uno. Uno con la 
muestra cuantitativa, es decir, la que se obtuvo botella hidrográfica, y el otro 
con la muestra complementaria cualitativa (de red). A partir de la muestra 
cuantitativa se realizó el recuento de zooplancton, es decir, con ella se 
determinó la densidad de cada uno de los taxones encontrados. La muestra 
cualitativa se utilizó para: i) complementar la riqueza de especies de la muestra 
cuantitativa, ii) tener mayor número de individuos a manipular para una mejor 
determinación taxonómica, y iii) tomar las medidas corporales necesarias para el 
cálculo de la biomasa.  
Las muestras fueron observadas con un microscopio óptico invertido 
modelo Olympus CK2 (Fig. 2.4). Se utilizaron cámaras Utermöhl tubulares de 
plexiglás de sedimentación de plancton (Fig. 2.4). Se esperó no menos de dos 
horas para que los organismos sedimentaran en el fondo de la columna. El 
recuento se realizó por barrido completo de toda la superficie basal de la 
columna; en general, a 100 aumentos. La identificación taxonómica de muchas 
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especies requirió, además, el montaje de los individuos en portaobjetos con 
cubre objetos y la utilización de aumentos mayores (400X o 1000X) para la 
determinación de caracteres morfológicos específicos. 
En caso de que la densidad total de organismos no fuera muy elevada 
(menor de 500 ind/l), se contaba todo el volumen de la muestra. En el caso de 
que no fuera así, se contaba sólo parte de ella, tomando varias alícuotas (de 
volumen conocido) de la muestra original. Para esto había que asegurarse de 
homogeneizar bien la muestra, con tal de que la alícuota obtenida presentara la 
misma concentración y proporciones relativas de los organismos. En caso de 
contar sólo parte de la muestra, tras hacerlo, se realizaba siempre un barrido 
por el volumen total de la muestra para contabilizar los organismos, que por su 
baja densidad en la muestra, no hubieran aparecido en las alícuotas. Dado que la 
muestra cualitativa había sido tomada con una red de  arrastre vertical, el 
volumen de agua filtrado fue mucho mayor que los 6 litros de la muestra 
cuantitativa, por lo que en ella había mucha mayor cantidad de individuos, y sólo 
fue necesaria la observación de alícuotas del volumen total de la muestra.  
 
 
Figura 2.4. Material para la observación del zooplancton. Cámara Utermöhl tubular de 
sedimentación de plancton y microscopio óptico invertido (Modelo Olympus CK2). 
3.2. Determinación taxonómica 
Se utilizaron manuales específicos para la identificación de cada grupo 
taxonómico, así como artículos científicos de apoyo (Dussart, 1967a y 1969; 
Koste, 1978; Amorós, 1984; Einsle, 1993; Segers, 1995; Alonso, 1996; Orlova-
A B 
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Bienkowskaja, 2001; Nogrady & Segers, 2002; Benzie, 2005; Tabla 2.3). Tanto en 
rotíferos como en microcrustáceos (cladóceros y copépodos), se intentó 
clasificar siempre a nivel de especie, e idealmente de subespecie o variedad. 
Tabla 2.3. Principales guías utilizadas para el estudio taxonómico del zooplancton. 
Guías principales: 
Rotíferos 
Koste, W. 
 1978 
Rotatoria. Die Rädertiere Mitteleuropas. Ein 
Bestimmungswerk, begründet von Max Voigt, vol. 1, 
2. Überordnung Monogononta (Germany). 
Cladóceros 
Alonso, M. 
 1996 
Crustacea, Branchiopoda. Fauna Ibérica, vol 57. Ed.: 
Ramos M.A. Museo Nacional de Ciencias Naturales, 
CSIC, Madrid. 
Copépodos 
Dussart, B.H. 
 1967a 
Les copépodes des eaux continentales d´Europe 
occidentale. Tome I: Calanoïds et Harpacticoïdes.  
Dussart, B. H. 
 1969 
Les copépodes des eaux continentales d´Europe 
occidentale.Tome II: Cyclopoïdes et Biologie.  
Einsle U. 
 1993 
Crustacea, Copepoda, Calanoida und Cyclopoida. 
Süsswasser Fauna von Mitteleuropa.  
Otras guías de apoyo: 
Guides to the 
identification 
of the 
microinverte- 
brates of the 
continental 
waters of the 
world 
Benzie,      
2005 
Cladocera: The genus Daphnia (including 
Daphniopsis). Vol. 21.  
Nogrady & 
Segers, 2002 
Rotifera Volume 6: Asplanchnidae, Gastropodidae, 
Lindiidae, Microcodidae, Synchaetidae, 
Trochosphaeridae and Filinia.  Vol. 18 
Einsle, 
1996 
Copepoda: Cyclopoida: Genera Cyclops, Megacyclops, 
Acanthocyclops.  Vol. 10.  
Segers, 
1995 
Rotifera, Part 2: The Lecanidae (Monogononta).  Vol. 
6.  
Cladóceros 
Amorós, 
1984 
Crustacés cladocères. Introduction pratique à la 
Sytématique des organismes des eaux continentales 
françaises. Bulletin mensuel de la Societé Linnéenne 
de Lyon 3 y 4: 72 - 143. 
En muchos casos para el análisis taxonómico a nivel de especie es 
necesaria la manipulación de individuos, su disección o extracción de alguna 
estructura corporal con morfología discriminante para su determinación 
taxonómica. Para ello se hizo uso de pipetas de punta fina para separar el 
organismo del resto de la muestra, y de portaobjetos y cubreobjetos donde 
poder manipularlos y observarlos a la vez en el microscopio. En caso de que se 
fueran a utilizar objetivos de 40X ó 100X, en vez de portaobjetos se utilizaron 
cubreobjetos, ya que con estos objetivos el cristal sobre el que están 
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depositados los organismos tiene que ser de poco grosor para poder enfocarlos. 
Para su manipulado y disección de usaron pinzas y agujas de disección.  
Dado que el ejemplar debe mantenerse siempre en medio líquido, 
puesto que su deshidratación se acelera rápidamente bajo la luz de la lámpara, 
en ocasiones durante la manipulación fue necesario añadir una gota de glicerina 
líquida para evitar la deshidratación. Una vez visibles todas las estructuras 
necesarias, se protegía la muestra con un cubreobjetos y se procedía a su 
identificación bajo microscopio.  
A continuación se explica la metodología específica para cada uno de 
los grupos de zooplancton usada para su identificación taxonómica:  
Rotíferos: En ocasiones, la morfología externa no es suficiente para la 
identificación taxonómica y se requiere la digestión de la lóriga, con el fin de 
obtener su mástax (aparato masticador), carácter básico de análisis para la 
especie. La faringe de los rotíferos presenta piezas duras y articuladas conocidas 
como trophi (que actúan a modo de dientes) y forman en conjunto el mástax 
(que actúa como el aparato masticador). Los trophi y mástax son muy variables, 
y dependen principalmente del régimen alimentario de cada especie; por ello 
son un buen identificador taxonómico. Para poder observar el mástax de los 
organismos y tras haber aislado al individuo del resto de la muestra o utilizado 
algunos de la muestra cuantitativa, se añadía una gota de lejía concentrada 
sobre él, que al digerir la materia orgánica de la lóriga lo dejaba al descubierto. 
Tras lo cual, se identificaba la especie con la ayuda de la guía correspondiente. 
Cladóceros: Los ejemplares se aislaban en un portaobjetos con el fin de 
observar con detalle su morfología y estructura. La forma corporal es 
generalmente suficiente para la identificación a nivel de género, aunque para 
llegar a nivel de especie a veces sea necesaria la disección, a fin de separar del 
resto del cuerpo algunas estructuras características, como son el postabdomen, 
el escudo cefálico, los toracópodos, etc. En ocasiones, la transparencia de sus 
valvas permitía observar todas las estructuras, tanto externas como internas, 
con sólo variar el campo de visión del microscopio y no era necesaria la 
disección. Posteriormente, se procedía a la identificación a través de la guía 
correspondiente.  
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Copépodos: Necesariamente requirieron disección para su 
identificación taxonómica, puesto que la mayoría de los caracteres básicos para 
su taxonomía no son visibles claramente sin separar las estructuras. Algunos de 
estos caracteres son la morfología de las 5ª ó las 6ª patas, el receptáculo seminal 
de la hembra, los apéndices o estructuras de los pares de patas, las antenas, etc. 
Una vez obtenida la estructura y junto con el resto de caracteres útiles, se seguía 
la guía correspondiente hasta lograr la identificación. Del grupo de los 
copépodos, se calculó la densidad y la biomasa de los diferentes estadios de 
desarrollo: nauplio, copepodito y adulto. De este modo se obtuvo una 
información mejor sobre las poblaciones. También se indicó el sexo de los 
individuos adultos observados. Cuando los individuos eran inmaduros, y no 
tenían todavía desarrollados los caracteres taxonómicos y para asignar los a una 
determinada especie, se contabilizaron dentro de su orden (calanoida, 
cyclopoida y harpacticoida), ya claramente distintos incluso en los primeros 
estadios de desarrollo. 
Ciliados: El trabajo realizado para la actual tesis doctoral no incluye una 
clasificación taxonómica de los ciliados encontrados. Sabemos que esto hubiera 
requerido fijación del material diferente y más apropiado a estos organismos. 
3.3. Cálculo de la biomasa 
Para obtener la biomasa de rotíferos, cladóceros y copépodos se 
midieron un mínimo de 25 individuos de cada taxón y, en el caso de no alcanzar 
esta cifra en algún grupo, se midió la totalidad de los organismos encontrados. 
La biomasa de cada especie se calculó siguiendo las ecuaciones propuestas por 
Dumont et al. (1975), Bottrell et al. (1976), Ruttner-Kolisko (1977), Rosen (1981) 
y Lawrence et al. (1987), y recopiladas en las tablas 2.4 y 2.5. En el caso de los 
rotíferos, se calculó en primer lugar el biovolumen individual (µm
3
/ind) y 
posteriormente éste se transformó en peso fresco (PF) utilizando la equivalencia 
de 1 µg = 10
6
 µm
3
. Para transformar el PF en peso seco (PS) se asumió que el 
93% del contenido de los rotíferos es agua; por tanto, que PS (µg) =0,07 · PF (µg) 
(Malley et al., 1989), a excepción del género Asplanchna donde PS = 0,039·PF 
(µg) (Dumont et al., 1975). En el caso de los cladóceros y los copépodos, se 
utilizaron ecuaciones que permitían obtener directamente el PS (µg).  
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3.4. Matrices resultantes de especies 
Como ya se ha comentado, todas las muestras analizadas en este 
estudio fueron tomadas en la columna de agua en la zona de la presa, 
generalmente la zona con mayor profundidad de cada embalse, por lo cual era 
de esperar que los organismos zooplanctónicos encontrados fueran 
euplanctónicos. Sin embargo, en las muestras también fueron observados 
algunos organismos cuyo hábitat está más ligado a la zona litoral, con vegetación 
o cercano al sedimento. Se elaboraron matrices completas, con todas las 
especies halladas, para los datos de densidad, para los de biomasa, y también de 
presencia/ausencia (Tablas 3.1, 3.2 y 3.3); igualmente se presenta una tabla con 
las abreviaturas correspondientes a algunas especies que a lo largo de la lectura 
de la tesis se van a encontrar (en el Anexo 3). 
En función del objetivo de los análisis que se realizaron en este trabajo, 
en ocasiones se consideró la matriz de datos con todas las especies encontradas, 
pero en otras se excluyeron las especies infrecuentes, entre otras, las litorales o 
bentónicas. Y esto se hizo por dos motivos fundamentales: i) trabajar 
estrictamente con el plancton, y ii) evitar los indeseados efectos estadísticos que 
se producen cuando las matrices adolecen de ceros o valores muy inferiores a la 
media. Para evitar en la matriz una excesiva presencia de ceros o valores 
extremadamente pequeños, es una práctica común eliminar especies decidiendo 
un valor umbral de densidad o biomasa que deben superar para ser 
consideradas en la matriz a analizar; por ejemplo, eliminar todas las especies con 
densidad menor al 1% de la densidad total, y aquellas con que hayan aparecido 
en menos del 30% de las muestras, etc. Estos criterios de selección de especies 
de los listados que conforman las matrices se encuentran frecuentemente en la 
bibliografía (Dodson, 1992; Arnott et al., 1998; Donald et al., 2001; Stasko et al., 
2012). En este estudio y a la vista de los propios resultados, se decidió utilizar 
otros criterios diferentes  a los citados para eliminar especies infrecuentes, ya 
que  al eliminar especies con baja densidad se infravalora a los cladóceros y si se 
eliminan especies que no superen una biomasa mínima se infravaloran los 
rotíferos. Por ello, se decidió excluir únicamente a las especies de zooplancton 
que estuvieran presentes en un solo embalse o en menos del 5% de las muestras 
(con ello se eliminaron 13 taxones más). 
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Tabla 2.4. Fórmulas usadas para calcular el volumen de los diferentes taxones de Rotifera. 
Medidas: (v) volumen en µm
3
; (a) longitud en µm; (b) ancho en µm; (c) profundidad en 
µm; (d) diámetro en µm; (r) radio en µm. Referencia: (RK) - Ruttner-Kolisko, 1977; (A) - 
Cuando no ha sido posible obtener ecuación en la bibliografía, se dan las ecuaciones de 
especies parecidas o figuras geométricas similares.  
Taxón Fórmula Referencia 
Anuraeopsis fissa v=0,03·a
3
 RK 
Ascomorpha spp. v=0,12·a
3
 RK 
Asplanchna spp. v=0,23·a
3
 RK 
Bdelloidea v=1,8·b
3
 A - de Collotheca 
Brachionus spp. v=0,12·a
3
 RK 
Cephalodella spp. v=0,52·a·b
2
 A - de Trichocerca 
Collotheca spp. v=1,8·b
3
 A - de Conochilus 
Colurella spp. v=(4/3)·π·a·b·c   A - volumen de un elipsoide 
Conochilus spp. v=0,26·a·b
2
 RK 
Dicranophorus spp. v=0,52·a·b
2
 A - de Trichocerca 
Filinia spp.  v=0,13·a
3
 RK 
Hexarthra spp. v=0,13·a
3
 RK 
Keratella cochlearis v=0,02·a
3
 RK 
Keratella quadrata v=0,22·a
3
 RK 
Keratella tropica v=0,02·a
3
 RK 
Euchlanis dilatata v=0,1a
3
 RK 
Lecane spp. v=0,15·a
3
 A - de Pompholyx 
Lepadella spp. v=((4·π·d
2
·c)/3)/2 A - volumen de un hemi-esferoide 
Lindia torulosa v=π·d·a A - volumen de un cilindro 
Lophocaris salpina  v=0,1·a
3
 A - de Ploesoma 
Macrochaetus sericus v=0,12·a
3
 A - de Brachionus 
Monomata spp. v=0,52·a·b
2
 A - de Trichocerca 
Notholca spp. v=0,035·a
3
 RK 
Platyias quadricornis v=0,12·a
3
 A - de Brachionus 
Ploesoma hudsoni v=0,1·a
3
 RK 
Polyarthra spp. v=0,28·a
3
 RK 
Pompholyx sulcata v=0,15·a
3
 RK 
Proales spp. v=0,52·a·b
2
 A - de Trichocerca 
Synchaeta spp. v=(4·π·r
3
)/3 A - volumen de una esfera 
Testudinella patina v=0,08·a
3
 RK 
Trichocerca spp. v=0,52·a·b
2
 RK 
Trichotria pocillum v=0,1·a
3
 A - de Euchlanis 
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Tabla 2.5. Fórmulas usadas para calcular el peso seco de los microcrustáceos (PS en 
µg/ind). Medida de la longitud (L) en mm. Para los taxones donde no ha sido posible 
obtener ecuación en la bibliografía, se dan las ecuaciones de especies similares reseñadas 
entre paréntesis. Referencias: (B) - Bottrell et al. 1976; (D) - Dumont et al., 1975; (L) - 
Lawrence et al., 1987; (R) – Rosen, 1981. 
Taxón Fórmula Referencia 
CLADÓCEROS: 
  
Alona spp. PS=29,65·L
3,48
 D 
Bosmina longirostris PS=26,6·L
3,13
 D 
Ceriodaphnia dubia PS=1,7·10
-6
·L
2,26
 D 
Ceriodaphnia pulchella PS=1,7·10
-6
·L
2,26
 C. dubia 
Ceriodaphnia reticulata PS=5,91·10
-6
·L
2,02
 D 
Chydorus sphaericus PS=89,43·L
3,93
 D 
Daphnia galeata PS=9,5·10
-8
·L
2,56
 D 
Daphnia magna PS=1,89·10
-6
·L
2,25
 D 
Daphnia pulicaria PS=2,4·10
-8
·L
2,77
 D 
Diaphanosoma mongolianum PS=1,76·10
-6
·L
2,11
 D. brachyura (D) 
Ilyocruptus sordidus PS=399,9·L
7,942
 R 
Leydigia spp. PS=15,92·L
3,84
 L. quadrangularis (D) 
Macrothrix laticornis PS=6,61·L
2,57
 Moina micrura (D) 
Moina micrura PS=6,61·L
2,57
 D 
Pleuroxus aduncus PS=35,6·L
4,03
 D 
Simocephalus vetulus PS=4·L
3,81
 D 
COPÉPODOS: 
  
Acanthocyclops americanus PS=9,11·L
2,30
 Cyclops abyssorum (B) 
Copidodiaptomus numidicus PS=9,77·L
2,30
 Arctodiaptomus sp. (D) 
Cyclops cf. abyssorum PS=9,11·L
2,30
 B 
Neolovenula alluaudi PS=9,77·L
2,30
 Arctodiaptomus sp. (D) 
Tropocyclops prasinus PS=2,75·L
2,64
 T. mexicanus (L) 
Copepodito calanoida Mitad del adulto 
 
Copepodito cyclopoida Mitad del adulto 
 
Nauplius calanoida Mitad del copepodito 
 
Nauplius cyclopoida Mitad del copepodito 
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Y para la mayoría de los análisis estadísticos en los que se utilizó la 
matriz de especies, fueron eliminados los géneros litorales o bentónicos. En 
total, se eliminaron 43 taxones pertenecientes a los géneros de rotíferos: 
Cephalodella, Notomata, Colurella, Dicranophorus, Lecane, Lepadella, Lindia, 
Macrochaetus, Monomata, Platyas, Testudinella, Trichocerca, y los rotíferos 
bdeloides; y a los géneros de cladóceros: Alona, Chydorus, Illyocryptus, Leydigia, 
Macrothrix y Pleuroxus. Aunque no todas las especies del género Trichocerca son 
litorales, sí lo eran las mayoritarias de este estudio. No se eliminó ninguna 
especie del grupo de los copépodos. Por último, se agruparon diferentes 
especies del género Notholca en una sola entrada en la matriz como  Notholca 
spp.; igual se hizo para las especies del genero Filinia; todas estas son especies 
no euplanctónicas, pero que se pueden comportar como tales y que han sido 
encontradas en pocos muestreos.   
Sin embargo, en la elaboración de estas matrices no sólo se debe 
procurar minimizar lo infrecuente o escaso, sino también lo extraordinariamente 
abundante. Así, cuando se observó algún pico de abundancia, éste fue 
suavizado. Es decir, cuando ocurrió algún valor superior a la media más de 3 
veces su desviación estándar (“outlier”), fue sustituido por un valor ligeramente 
mayor que el más elevado del resto de la matriz de datos (250 ind/l). Este 
método de suavizado ("winsorizing"; Sokal & Rohlf, 1995) nos permitió trabajar 
con la matriz de datos completa, en lugar de tener que eliminar los “outliers” y 
se aplicó aproximadamente en el 0,9 % de los datos.  
Así pues, muchos de los análisis estadísticos se realizaron a partir de 
estas matrices de datos depuradas, “simplificadas”,  que contienen finalmente 
36 taxones: 23 de rotíferos, 8 de cladóceros y 5 de copépodos.  
 
4. CÁLCULOS DE ÍNDICES DE RIQUEZA, DIVERSIDAD Y 
EQUITATIVIDAD 
Una de las maneras de caracterizar la comunidad es calcular su 
diversidad (diversidad alfa) en base a su riqueza y a su estructura (distribución 
de los organismos en especies). La diversidad se mide con  un sinfín de índices, 
se repasan aquí en base a Magurran (1988) y Moreno (2001) los utilizados en 
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esta tesis. Estos análisis fueron realizados con el programa PAST 
(“PAleontological STatistics”, Version 3.02). 
Riqueza específica: La riqueza específica considera el número total de 
especies presentes en la comunidad. Para poder asegurar con cierta 
probabilidad que la riqueza de especies del medio acuático es la que hemos 
podido observar en la muestra, ésta debería tener suficiente volumen como 
para permitir llegar a la saturación la curva de especie-área. Sin embargo, como 
ya se ha comentado, el protocolo de obtención de las muestras es estándar y no 
tiene en cuenta esta información que se obtiene en el laboratorio. La mejor y 
única solución es analizar toda la “muestra cuantitativa” y añadir las especies 
que surjan en la “muestra cualitativa”. 
Diversidad: La diversidad ecológica es entendida como un valor 
integrador del número de especies y su distribución  (Begon et al., 1999). Para el 
cálculo de los índices de diversidad se utilizó la matriz con todas las especies 
planctónicas sin ninguna modificación respecto a sus abundancias:  
a) Índice de Margalef (1958), R. Se basa en la relación entre el número 
total de especies (S) y el número total de individuos observados (n), que se 
incrementa con el tamaño de la muestra. Es decir, transforma el número de 
especies por muestra en una proporción a la que las especies son añadidas por 
expansión de la muestra. Supone que hay una relación funcional entre el 
número de especies y el número total de individuos S=
k
√(N) donde k es 
constante (Magurran, 1988). Si esto no se mantiene, entonces el índice varía con 
el tamaño de la muestra de forma desconocida. Usando S–1, en lugar de S, da R 
= 0 cuando hay una sola especie.Valores inferiores a dos serían considerados 
como indicativos de baja diversidad y valores superiores a cinco lo serían de alta 
diversidad. 
 n
S
R
ln
1
  
b) Índice de Simpson (1949), DSi. Donde pi es la abundancia proporcional 
de la iésima especie; y representa la probabilidad de que un individuo de la 
especie i esté presente en la muestra, siendo entonces el sumatorio de pi  igual a 
1. La ecuación de DSi se aplica para comunidades ‘finitas’ donde todos los 
miembros han sido contados, es decir que n = N. Considerando una comunidad 
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‘extensa’, un estimador adecuado de la diversidad calculado a partir de datos 
provenientes de una muestra de tamaño n sería: 
             
El índice de Simpson se deriva de la teoría de probabilidades y mide la 
probabilidad de encontrar dos individuos de la misma especie en dos 
‘extracciones’ sucesivas al azar sin ‘reposición’. En principio, esto constituye una 
propiedad opuesta a la diversidad; se plantea entonces el problema de elegir 
una transformación apropiada para obtener una cifra correlacionada 
positivamente con la diversidad:  
 
c) Índice de Shannon-Wiener (Shannon & Weaver, 1949), H’. Este índice 
es probablemente el de uso más frecuente en ecología de comunidades. Se basa 
en la teoría de la información y en un contexto ecológico mide el contenido de 
información por individuo en muestras obtenidas al azar proveniente de una 
comunidad “extensa”, de la que se conoce el número total de especies S. 
También puede considerarse a la diversidad así calculada como una medida de la 
incertidumbre para predecir a qué especie pertenecerá un individuo elegido al 
azar de una muestra de S especies y N individuos. 
Por lo tanto, H’ = 0 cuando la muestra contenga solo una especie, y H’ 
será máxima para una comunidad de S especies, cuando todas las especies estén 
representadas por el mismo número de individuos ni, es decir, que la comunidad 
tendrá entonces una distribución de abundancias perfectamente equitativa 
(H’max). Este índice subestima la diversidad específica si la muestra es pequeña.  
 
Estos dos últimos métodos basados en la estructura de la comunidad 
pueden resaltar la dominancia de unas cuantas especies (como en el caso del 
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índice de Simpson) o bien el grado de equidad entre las distintas especies (como 
el índice de Shannon-Wiener) (Moreno, 2001). 
Equitatividad (equidad), J. Si todas las especies en una muestra 
presentan la misma abundancia, el índice usado para medir su diversidad  
debería tener el valor máximo para ese número de especies. Por lo tanto, 
debería decrecer tendiendo a cero a medida que las abundancias relativas se 
hagan menos equitativas, es decir, cuando aumente la dominancia de algunas 
especies. Así, la equitatividad (J) puede ser cuantificada como el cociente entre 
la diversidad de la comunidad y la diversidad máxima que podría tener si sus 
organismos estuvieran equitativamente repartidos entre sus especies. Por ello, 
la equitatividad adopta un valor comprendido entre 0 y 1. Para cuantificar el 
componente de equitatividad de la diversidad se utilizó el índice de Pielou (J’), 
donde H’ es el índice de Shannon-Wiener, y log2 S es la diversidad máxima 
(H’max). 
max'
'
H
H
J   
 
5. ANÁLISIS ESTADÍSTICOS 
Los análisis estadísticos realizados se pueden dividir principalmente en 
tres categorías: i) comparación de promedios, ii) análisis de correlación y 
regresión, y iii) análisis de clasificación multivariante. Cada uno de ellos tiene 
unos requisitos y pruebas de significación (Sokal & Rohlf, 1973; Podani, 2000); 
por eso, todas las comprobaciones comunes se van a comentar sólo una vez y se 
detallarán aquellos análisis que fueron particulares de algún caso. Todos ellos se 
llevaron a cabo con el paquete estadístico SPSS versión 15 (2006). 
5.1. Comparación de promedios: ANOVA 
Se realizaron test ANOVA o de análisis de la varianza (ANOVA: ANalysis 
Of VAriance) de una o dos vías. Como su nombre indica, compara varianzas, 
aunque lo que contrastamos son las medias. Para  que el ANOVA esté bien 
realizado, las distribuciones de los datos deben cumplir unos requisitos, por lo 
que previamente al análisis se evaluó si: a) la distribución era  normal, para lo 
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cual se empleó la prueba de Kolmogorov-Smirnov, utilizando un nivel de 
significación de p<0,05, b) existía homogeneidad de las varianzas de las variables 
(prueba de Levene p> 0,05). Si se comparaban más de dos medias, se realizaba 
un análisis a posteriori de Bonferroni para distinguir entre quiénes se daban las 
diferencias estadísticamente significativas de las medias. En el caso de los datos 
que no presentaban distribución normal u homogeneidad de varianzas, se utilizó 
el análisis no paramétrico de Kruskal-Wallis (p<0,05) entre pares de 
distribuciones.  
5.2. Cálculo de la correlación y ajuste de regresión 
La correlación es la técnica más usada para medir la asociación o 
relación entre dos variables y no implica causalidad. Los análisis de correlaciones 
se realizaron por el método Spearman (no paramétrico), puesto que las variables 
aquí utilizadas generalmente no se ajustan a una distribución normal (Sokal & 
Rohlf, 1995) y necesitaban trasformaciones complejas para hacerlo.  
A pesar de haber utilizado el análisis de Spearman, en muchos de los 
resultados también se incluyó el coeficiente de determinación (R
2
), que se 
corresponde al cuadrado del coeficiente de correlación de Pearson, puesto que 
es el más comúnmente utilizado para estimar la varianza explicada. Finalmente, 
en nuestros resultados también mostrábamos el signo (positivo o negativo) de la 
correlación, que indica la dirección de la relación, si es directa o inversa.  
Cuando el análisis incluía múltiples variables, se quiso considerar 
también la significación del coeficiente de correlación según Bonferroni (Bland & 
Altman, 1995), que aparece calculada para cada tabla de resultados de las 
correlaciones múltiples. La corrección de Bonferroni que es una herramienta 
para ajustar los resultados estadísticos a las comparaciones múltiples, se 
considera un método simple y muy conservador, de modo que hay que tratarlo 
también con cautela. La necesidad de utilizar un método de corrección de este 
tipo se debe a que si probamos una hipótesis al nivel p=0,05, tendremos un 5% 
de probabilidad de cometer un error de tipo "I", es decir, de rechazar falsamente 
la hipótesis nula. Pero si ponemos a prueba más hipótesis, como en el análisis de 
correlaciones múltiples, la posibilidad de cometer un error de tipo "I" en 
cualquiera de ellas aumenta. El cálculo de α’ se consigue dividiendo nuestro 
valor α (0,05) entre el número de comparaciones realizadas. 
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Para la estimación de relaciones entre variables también se utilizó el 
análisis de regresión, proceso estadístico que ayuda a entender cómo el valor de 
la variable dependiente cambia cuando cualquiera de las independientes 
también lo hace, mientras que se mantienen fijas las otras variables 
independientes. El objetivo es la estimación de una función de las variables 
dependientes llamada “función de regresión”. El análisis de regresión se realizó 
utilizando el método de "mínimos cuadrados" (Sokal & Rohlf, 1995). En los 
análisis de regresión efectuados se mostró la gráfica y ecuación de la función de 
regresión, así como su R
2
 y valor de probabilidad (p). 
5.3. Análisis multivariantes: clasificación y ordenación 
5.3.1. Análisis de similitud entre embalses: análisis de la similitud de la 
composición zooplanctónica entre embalses, agrupados en función de 
la proximidad y la conectividad 
Para determinar la similitud de los diferentes embalses según las fechas 
estudiadas y en base a la composición específica en cada momento, se utilizó el 
índice de Similitud de Jaccard (Jaccard, 1912) a partir de la matriz de 
presencias/ausencias de todas las especies. Este valor de similitud resulta una 
medida inversa de la diversidad β, que se refiere al cambio de especies entre dos 
estaciones (Pielou, 1975; Magurran, 1988). Con la matriz de similitud se obtuvo 
una agrupación en dendrograma utilizando UPGMA (“unweighted pair-group 
average”). Realicé 1000 iteraciones “bootstrap” e indico el porcentaje de 
réplicas por el que queda confirmado cada nodo.  Para determinar la similitud 
entre pares de embalses seleccionados por su situación geográfica relativa entre 
ellos y en base a su composición zooplanctónica, también se utilizó el índice de 
Jaccard. 
Para analizar la composición de la comunidad de zooplancton en 
relación con la proximidad entre embalses, entendida como las categorías de 
“cerca” o “lejos” y la conectividad, se crearon 4 tipos de relaciones geográficas 
posibles entre los embalses. Se consideran cercanos si no superan los 30 km 
kilómetros de distancia, y lejanos si distan más de 50 kilómetros. Se consideran 
conectados si pertenecen al cauce del mismo río, y no conectados si no es así. En 
la figura 2.5  se muestra un croquis del área de estudio, en el que se puede 
observar la distancia entre los embalses y los ríos que los unen; y en la tabla 2.5 
se resumen las combinaciones que surgen.  
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La similitud, en cuanto a su composición zooplanctónica, de los 
embalses integrantes de los cuatro grupos resultantes (cercano-conectado, 
lejano-conectado, cercano-no conectado y lejano-no conectado) se analiza 
calculando el índice de Jaccard (ver apartado 5.3.1) entre los pares de embales 
de cada bloque (Tabla 2.5).  
 
Figura 2.5. Croquis del área de estudio. Los puntos azules representan los embalses, las 
líneas negras los ríos y la azul, la línea de costa. 
Tabla 2.5. Comparaciones realizadas entre los pares de embalses para cada relación de 
proximidad o conectividad. Los embalses están numerados según la figura anterior. 
 Cercano Lejano 
Conectado 
1-2, 6-7, 11-12,  
11-14, 12-14, 13-14 
5-6, 5-7, 8-9, 9-11, 9-12, 8-11, 8-12, 8-14, 
9-14, 10-11, 10-12, 10-14 
No 
conectado 
2-3, 12-16, 11-13, 11-16, 
12-13, 17-18, 18-19, 19-20 
1-6, 1-7, 6-11, 6-12, 7-11, 7-12, 14-17, 14-
8, 14-19, 14-20, 5-8, 5-9, 5-10, 8-10, 9-10 
Cada relación entre dos embalses fue analizada para cada uno de los 
periodos de estudio, de modo que cada relación tendría un máximo de 7 valores 
de similitud en caso de que no faltara ningún dato, por lo que en total se 
obtienen 255 relaciones o valores del índice de Jaccard: 37 del primer grupo 
1.- Arenós 
2.- Sitjar 
3.- Mª Cristina 
4.- Regajo 
5.- Arquillo de San Blas 
6.- Benagéber 
7.- Loriguilla 
8.- La Toba 
9.- Alarcón 
10.- Contreras 
11.- Cortes 
12.- Naranjero 
13.- Escalona 
14.- Tous 
15.- Bellús 
16.- Forata 
17.- Beniarrés 
18.- Guadalest 
19.- Amadorio 
20.- Tibi 
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(cercano-conectado), 78 del segundo grupo (lejano-conectado), 49 del tercer 
grupo (cercano-no conectado) y 91 del cuarto grupo (lejano-no conectado). 
5.3.2. Ordenación canónica: Análisis de correspondencia canónica (CCA) y 
análisis de redundancia (RDA) 
Son métodos de ordenación que permiten representar la variación de 
una matriz multivariante en un reducido número de dimensiones.  Este apartado 
pretende explicar los motivos por los cuales se seleccionó cada método de 
análisis estadístico para la ordenación de los datos, puesto que la elección  entre  
CCA y RDA no siempre es fácil.  
El CCA puede ser útil para los datos de especies (ter Braak & Smilauer, 
1998); sin embargo, hay algunos problemas con esta métrica y el CCA: i) una 
diferencia entre los valores de abundancia de las especies comunes contribuye 
menos a la distancia que la misma diferencia para las especies raras, por lo que 
las especies raras pueden tener una influencia excesivamente grande en el 
análisis (ter Braak & Smilauer, 1998); ii) la distancia chi-cuadrado (base del CCA) 
no está aceptada unánimemente entre los ecólogos (usando datos simulados 
Faith et al., 1987, concluyeron que era una de las peores medidas de distancias 
para los datos de composición de las comunidades); iii) un lugar donde hayan 
sido observados muchos individuos contribuye más a la regresión que un lugar 
con pocos individuos (esto no ocurre con el RDA), (por tanto, el CCA sólo debería 
ser usado cuando los lugares tienen aproximadamente el mismo número de 
individuos); iv) es apropiado cuando la variable “abundancia” sigue de modo 
unimodal a la variable “factor”, si la relación fuera lineal, se debería utilizar el 
RDA.  
Puesto que las series de las variables aquí utilizadas no tienen rangos 
hasta valores extremos, es esperable encontrar respuestas lineales en vez de 
unimodales. Por ejemplo, no se observan valores extremos de temperatura que 
inhiban el crecimiento desde los dos extremos (por mucho frío o por mucho 
calor), sino que se supone que, a mayor temperatura, hay mayor densidad de 
zooplancton (respuesta lineal). Aunque este hecho es el esperable, se realizó 
una comprobación del ajuste lineal o unimodal de las variables especies con un 
DCA (“detrended correspondence analysis”; ter Braak, 1990). Las especies tienen 
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una distribución de valores ajustable linealmente como se esperaba y, por todo 
ello, finalmente se realizó un análisis de redundancia, RDA (ter Braak & Smilauer, 
1998), para describir las relaciones entre las especies de zooplancton (matriz 
dependiente) y las variables ambientales (matriz independiente) mediante el 
programa CANOCO (ter Braak & Smilauer, 1998).  
Por requerimiento de los análisis, las matrices fueron transformadas de 
la siguiente manera: en las matrices de abundancia de especies, las densidades y 
biomasas de zooplancton fueron transformadas mediante sus raíces cuadradas 
para minimizar el efecto de las densidades elevadas (ter Braak & Smilauer, 
1998), siguiendo la sugerencia de Downing et al. (1987) con respecto a la 
variabilidad de muestreo en el zooplancton y tras haber realizado el 
“winsorizing” antes explicado (apartado 3.4 de este capítulo); también se aplicó 
el método de ter Braak & Smilauer (1998) para infravalorar las especies raras ya 
incorporado en el protocolo del CANOCO.  
Se procuró cumplir el requisito del RDA referente a que las variables 
factores-ambientales no deben estar altamente correlacionadas. No se quiso 
eliminar una u otra de un par muy correlacionado sin antes comprobar cuál de 
ellas podría ser más explicativa de la presencia del zooplancton. De modo que la 
solución de compromiso utilizada para seleccionar las variables ambientales que 
contribuyen mayoritariamente a la explicación del conjunto de datos de especies 
fue el “automatic forward selection” (CANOCO, ter Braak & Smilauer, 1998), el 
cual computa la significación de la adición de una variable dada y el “stepwise 
cumulative variance explained” con todas las variables seleccionadas en el 
modelo. Con este método, las variables que están muy correlacionadas y ya no 
aportan mucha varianza al modelo no son seleccionadas. Otro requisito del RDA 
es que el número de variables debe ser menor que el número de casos o 
muestras (ter Braak & Smilauer, 1998); este requisito se cumple en este estudio, 
puesto que  las variables iniciales con las que contaba el estudio eran de 18, y el 
número de embalses, 20 (verano e invierno). La transparencia del agua, las 
concentraciones de nutrientes, la concentración de clorofila a, la densidad de 
algas verdes y la biomasa de fitoplancton fueron transformadas con raíces 
cuadradas.  
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5.3.3. El estado trófico y las especies: uso del RDA 
Se realizó una comparación de la relación entre las especies de nuestro 
estudio y el estado trófico con la información encontrada en la bibliografía de 
estudios similares. Al ser el estado trófico un gradiente, como ya se ha 
comentado, necesitábamos ordenar la posición de las especies con respecto a 
este gradiente, lo cual se hizo en base a los resultados del RDA.  
El vector imaginario del estado trófico se trazó sumando los vectores de 
sus variables indicadoras (concentraciones de nutrientes, producción primaria y 
turbidez). Luego, cada una de las especies fue ordenada según se situaba con 
respeto a este eje del estado trófico (Fig. 2.6). 
 
 
 
 
 
 
Figura 2.6. Ejemplo de la asignación de las especies al eje indicador de estado trófico. En 
este caso, si las variables indicadoras tienen los vectores A (4,5), B (3,2) y C (4,-1), el 
vector del estado trófico será (4+3+4,5+2-1) = (11, 6) y, así, el orden de las especies según 
eutrofia será (de mayor a menor): sp3, sp1 y sp2. 
 
6. ALGUNOS ANÁLISIS PARTICULARES RELATIVOS A LA 
ASIGNACIÓN DE ESTADO TRÓFICO 
6.1. Clasificación de embalses en función de su estado trófico (Anexo 2) 
A lo largo de este estudio es necesaria la caracterización del estado 
trófico de cada uno de los embalses en cada periodo, lo cual no es sencillo, pues 
hay varios métodos para determinar el estado de eutrofia de una masa de agua. 
             
             
             
             
             
             
             
             
             
Sp 1 
A 
B 
B 
C 
Sp 2 
Sp 3 
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El estado trófico del agua es un gradiente que va de menor a mayor 
concentración de nutrientes y, por tanto, de menor a mayor producción 
primaria; no se trata de un parámetro categórico. Sin embargo, ha sido usada 
extensamente esta clasificación categórica para retratar el estado trófico del 
agua, haciéndolo en 5 niveles habituales (ultraoligotrófico, oligotrófico, 
mesotrófico, eutrófico e hipertrófico). Hay múltiples métodos para evaluar el 
estado trófico del agua, generalmente usando una o varias de estas métricas: 
concentración de nutrientes (origen de la eutrofización), producción primaria 
(como concentración de clorofila a o abundancia de fitoplancton, efecto directo 
del aumento de la concentración de nutrientes) y turbidez del agua 
(consecuencia del aumento de la producción primaria).  
Se determinó el estado trófico del agua en categorías o niveles para 
cada una de las muestras, siguiendo la metodología propuesta por la OECD 
(1982) en base a la concentración de fósforo total, a la concentración de clorofila 
a y a la profundidad del disco de Secchi, obteniéndose para cada caso su 
adscripción a una de las cinco categorías antes mencionadas. También se utilizó 
el índice de estado trófico de Carlson (1977), y el de Willén (2000), basado en la 
biomasa fitoplanctónica que considera tres niveles: oligotrófico si la biomasa 
fitoplanctónica es de indetectable a 1 mm
3
/l, mesotrófico de 1 a 2,5 mm
3
/l y el 
eutrófico a partir de 2,5 mm
3
/l (existiendo embalses de hasta 62 mm
3
/l), por 
tanto coincidentes con los niveles 2, 3 y 4.  Por último, para aunar todos los 
métodos en un solo resultado se obtuvieron la mediana y el promedio entre 
ellos, valor que se consideró como el “valor de estado trófico” de cada muestra; 
la mediana se utilizó cuando el estado trófico se debía de dar en categorías, y el 
promedio, cuando se precisaba de un valor cuantitativo (como variable 
continua). Por último, hay que explicar que en la categorización de la OECD 
(1982) la valoración es anual (máximas, mínimas y promedio anuales de las 
variables), mientras que en el índice de Willén (2000) es puntual; por eso en la 
tabla resultante se incluye una columna para los veranos y otra para los 
inviernos (Anexo 2).   
6.2. Cálculo del índice de estado trófico de Mäemets 
  El índice de estado trófico (E) está basado en la composición 
zooplanctónica y tiene en cuenta un listado de especies de zooplancton que el 
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autor del índice consideraba indicadoras de diferentes estados tróficos 
(Mäemets, 1980). Su cálculo sigue la fórmula: 
 
   1
1



yYA
xK
E  
donde K, A e Y son el número total de especies de rotíferos, copépodos y 
cladóceros, respectivamente. El valor de x es el número de especies de rotíferos 
indicadores de mesoeutrofia encontrados en la muestra y el valor de “y” el 
número de microcrustaceos indicadores de oligomesotrofia.  
Mäemets (1980) demostró que E está por debajo de 0,2 en los lagos 
oligotróficos, que varía entre 0,2 y 1 en los lagos mesotróficos, entre 1 y 4 en los 
lagos eutróficos, y se mantiene por encima en los lagos eutróficos. 
6.3. Cálculo de los índices de estado trófico de Ejsmont-Karabin y de 
Ejsmont-Karabin & Karabin. 
Los índices de estado trófico de Ejsmont-Karabin  (2012) y de Ejsmont-
Karabin & Karabin (2013), basados en sus estudios del zooplancton en lagos son:  
TSIROT1 = 5,38 Ln(N) + 19,28 
donde N es la densidad total de rotíferos por litro (ind/l). 
TSIROT2 = 5,63 Ln(B) + 64,47 
donde B es la biomasa total de rotíferos por litro en peso fresco (mg 
peso fresco/individuo). 
TSIROT3 = 0,23·BAC+ 44,30 
donde BAC es el porcentaje de bacterívoros del total de la densidad de 
rotíferos. 
TSIROT4 = 3,85·(B:N)
-0,318
 
donde B y N son las mismas que en el TSIROT1. 
TSIROT5 = 0,198·TECTA + 48,8 
donde TECTA es el porcentaje de la forma tecta dentro de la población 
de Keratella cochlearis. 
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TSIROT6 = 0,203·IHT + 40,0 
donde IHT es la contribución (%) de las especies indicadoras del estado 
trófico dentro de la densidad total de rotíferos, siendo las especies 
indicadoras para la autora: Anuraeopsis fissa, Brachionus spp., Filinia 
longiseta, Keratella cochlearis var. tecta, Keratella quadrata y 
Pompholyx sulcata. 
TSICR1 = 25,5·N
0,142
 
donde N es la densidad total de crustáceos por litro (ind/l). 
TSICR2 = 57,6·B
0,081
 
donde B es la biomasa total de crustáceos por litro en peso fresco (mg 
peso fresco/individuo). 
TSICR3 = 40,9·CB
0,097
  
donde CB es el porcentaje de biomasa de copépodos ciclopoides frente 
al total de biomasa de crustáceos. 
TSICR4 = 58,3·(CY/CL)
0,071
  
donde CY/CL es la razón de la biomasa de copépodos ciclopoides frente 
a las de cladóceros. 
TSICR5 = 5,08·Ln(CY/CA) + 46,6 
donde CY/CA es la razón de la densidad de copépodos ciclopoides 
frente a las de calanoides. 
TSICR6 = 43,8·e
0,004 (IHT)
 
 donde IHT es la contribución (%) de las especies indicadoras del estado 
trófico dentro de la densidad total de crustáceos. Las especies que los 
autores consideran indicadoras de eutrofización son: Mesocyclops 
leuckarti, Thermocyclops oithonoides, Diaphanosoma brachyurum, 
Chydorus sphaericus, Bosmina (Eubosmina) coregoni thersites y 
Bosmina longirostris. 
Se asume que las masas de agua con un TSI por debajo de 45 son 
mesotróficas, las que tienen un valor entre 45 y 55 son meso-eutróficas, entre 
55 y 65, son eutróficas, y aquellas que lo tienen por encima de 65 son 
hipertróficas.  
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Capítulo 3  
Biodiversidad: 
rotíferos, cladóceros y copépodos 
 
En este capítulo se van a describir las principales especies encontradas. 
Está dedicado a revisar la biodiversidad de organismos zooplanctónicos en 
embalses de la CHJ; es decir, las diferentes especies de rotíferos, cladóceros y 
copépodos, ya que estos son los principales grupos de zooplancton hallados en 
los embalses. Además se proporciona información sobre sus medidas corporales 
y sus biomasas, se ofrecen fotografías originales y se analiza su clasificación 
cuando es pertinente. También se recoge la información sobre su abundancia 
poblacional, frecuencia de aparición y fenología. Una breve reseña sobre su 
ecología basada en la bibliografía permite conocer mejor su función dentro de la 
comunidad. El grupo de los protozoos (ciliados) no se tratan en este capítulo. 
Este capítulo, por las características de su contenido, presenta los 
resultados y su discusión conjuntamente.  
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1. ZOOPLANCTON: ROTÍFEROS 
Los rotíferos han sido el grupo de zooplancton más diverso y, casi 
siempre, el de mayor densidad en los embalses estudiados. En total se 
identificaron 64 taxones (en su mayoría a nivel de especie) de este grupo; 49, en 
las muestras de invierno, y 55, en las de verano. Polyarthra dolichoptera, 
Keratella quadrata y Keratella cochlearis son las únicas especies que se 
encontraron en todos los embalses (Tabla 3.1). Otras muchas especies, sobre 
todo aquellas más relacionadas con el litoral o la vegetación, se encontraron de 
manera esporádica, sólo en uno o en pocos embalses. 
El total de especies de rotíferos identificadas es relativamente bajo, 
comparado con otros estudios de grandes dimensiones. Por ejemplo el informe 
del primer estudio detallado de embalses  de los años ‘70 (Margalef et al., 1976) 
presentó un listado con unas 120 especies, muestreadas en 103 embalses y en 4 
campañas. El siguiente estudio incluyó 102 embalses y se identificaron 101 
especies sólo de rotíferos (De Manuel, 1997). Aunque el número de especies 
identificadas en este trabajo es mucho menor que en los otros dos reseñados, 
hay que tener en cuenta que nuestros embalses se restringen a una zona mucho 
más reducida y con características climáticas, geológicas y edáficas más 
homogéneas. Otra causa que puede explicar las diferencias entre la cantidad de 
especies encontrada es la metodología de muestreo, ya que en este trabajo se 
estudiaron sobre todo muestras obtenidas a partir de botellas hidrográficas 
(aunque complementadas con muestreas verticales de red), mientras en los 
otros dos trabajos citados se combinan muestreos verticales y horizontales de 
red sobre volúmenes más amplios. No obstante, cuando comparamos la riqueza 
aquí encontrada con la de estos trabajos, pero sobre los mismos embalses, los 
datos son muy semejantes y se han encontrado la mayor parte de las especies ya 
citadas, incluso alguna que no se había mencionado en esos trabajos.  
Para la Sistemática de los rotíferos, controvertida en ocasiones, hemos 
seguido el criterio clásico, señalado en el trabajo de Nogrady et al., (1993). 
La tabla 3.1 ofrece el listado de todas las especies de rotíferos 
encontradas durante el periodo de estudio en los diferentes embalses, 
agrupados por sistemas y separados en los dos periodos de estudio: invierno y 
verano.  
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1.1. Clase Dinogononta: Orden Bdelloidea 
Grupo de difícil determinación a partir de muestras fijadas con formol, 
ya que ésta produce la invaginación de las estructuras características de la lóriga, 
(Fig. 3.1). Además, los componentes del mástax son muy semejantes entre 
géneros y especies, por lo que su identificación se realizó solo a nivel de orden; 
los organismos encontrados  pueden pertenecer a varias especies y presentaron 
un amplio rango de tamaño, entre 70 - 300 µm de longitud.  
Este grupo apareció en el 
28% de las muestras, con 
densidades bajas, que sólo 
superaron 1 ind/l en 4 de los casos.  
Los dos embalses con mayor 
densidad fueron Guadalest (4,4 
ind/l, verano de 2007)  y Tibi (4,2 
ind/l, verano de 2009). La biomasa 
corporal promedio de este grupo 
fue de 0,035 µgPS (peso seco).  
Bdelloidea es un Orden de 
rotíferos que se reproducen por 
partenogénesis ameiótica solamente, y que son comunes en muchos hábitats 
acuáticos (Donner, 1965; Gilbert, 1983; Ricci, 1992; Mark Welch & Meselson, 
2000). Los bdeloides tienen una morfología bastante uniforme y una longitud 
corporal entre 150-1500 µm (Ricci et al., 2007). Casi todas las especies pueden 
presentar una forma de latencia (anhidrobiosis) para soportar períodos 
desfavorables (Gilbert, 1974; Ricci, 1987, 1998, 2001). Debido a la latencia y la 
reproducción partenogenética, muchas especies son cosmopolitas (Fontaneto et 
al., 2006, 2007, 2008). A excepción de una especie, Abrochtha carnivora, que 
depreda sobre otros rotíferos (Ricci et al., 2001), los bdeloides se alimentan 
filtrando o raspando pequeñas partículas de alimento, como bacterias, algas 
unicelulares, levaduras o materia orgánica particulada (Ricci, 1984).  
Estos rotíferos viven sobre el bentos de sistemas lóticos y lénticos, así 
como en la delgada película de agua que rodea las partículas de suelo, musgos o 
líquenes (Ricci et al., 2007).  Muchas de las especies aparecen relacionadas con 
Figura 3.1. Microfotografía de un 
Bdelloide, fijado con formol al 4%. 
100 µm 
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aguas contaminadas y son muy abundantes en los lodos de las depuradoras 
(Nogrady et al., 1993). Pese a estar muy asociados al bentos o a la zona litoral, 
muchos de ellos pueden nadar, pero distancias cortas y sólo ocasionalmente, 
por lo que algunas especies pueden encontrarse esporádicamente en muestras 
de plancton (Pejler & Berzinš, 1993), esto podría explicar su baja frecuencia y 
densidad en el zooplancton de embalses. 
1.2. Clase Monogononta 
La gran mayoría de especies de rotíferos pertenecen a esta Clase, 
dentro de la cual hemos encontrado en nuestros embalses organismos 
pertenecientes a 13 Familias del Orden Ploimida y 5 del Orden Gnesiotrocha.  
I. Orden Ploimida 
I. I. Fam. Brachionidae: Se encontraron especímenes pertenecientes a los 
géneros Platyas, Brachionus, Keratella, Notholca y Anuraeopsis. Esta Familia 
representa el grupo con más individuos, más del 60% del total de rotíferos de 
las muestras, y el 44% del total de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos). Cabe destacar tres de los géneros que lo componen, por 
diversas características: 
I. I. I. Género Brachionus: es el género del que se han encontrado mayor 
número de especies (8 entre todos los embalses).  Las distintas especies abarcan 
un amplio rango de tamaños y de hábitos. Destacaremos B. angularis y B. 
plicatilis: 
- Brachionus angularis (Gosse, 1851), la especie de menor tamaño encontrada 
de este género (105±0,5 µm), es la que exhibe mayor abundancia, llegando a 
alcanzar una densidad máxima de 1818 ind/l (Bellús, verano de 2006); la 
biomasa corporal calculada para un individuo promedio fue de 0,03 µgPS. Esta 
es una especie planctónica que también se puede encontrar en el litoral y en 
aguas poco profundas (De Manuel, 1997), se alimenta fundamentalmente de 
bacterias y detritos (Boon & Shiel, 1990) y algas (Pourriot, 1977). Es cosmopolita 
y está ampliamente distribuida en la Península Ibérica (De Manuel, 1997).  
- Brachionus plicatilis (Müller, 1786) es una de las especies de mayor tamaño 
(243±15 µm) de este género que, además, presentó la mayor frecuencia, 
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estando presente en el 17% de las muestras analizadas; su densidad máxima fue 
de 361 ind/l (Tibi, verano de 2006); su biomasa corporal promedio fue de 0,2 
µgPS.  Es una especie planctónica, politerma y eurihalina, aunque suele ser más 
frecuente en muestras invernales de sistemas someros y salobres (Walker, 1981; 
Gómez & Snell, 1996; Antón-Pardo & Armengol, 2012, 2014); se considera 
filtradora y polífaga (detritos, bacterias y algas), siendo cosmopolita y estando 
ampliamente distribuida en la Península Ibérica (De Manuel, 1997). Forma parte 
de un complejo de especies que incluye varias especies gemelas (Ciros-Pérez et 
al., 2001), lo que puede haber creado confusión en cuanto a su distribución y 
características ecológicas. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.2. Microfotografía de especímenes de Brachionus angularis (izquierda) y 
Brachionus plicatilis (derecha), algunos con huevos subitáneos, fijados con formol 4%. 
I. I. II. Género Keratella: se han encontrado 3 especies distintas de este género: 
K. tropica, K. quadrata y K. cochlearis. Junto con Polyarthra es el género de 
mayor importancia en nuestros embalses, estando presente en todos y siendo 
muchas veces dominante en densidad. Destacaremos K. cochlearis y K. tropica: 
- K. cochlearis (Gosse, 1851) es la especie de menor tamaño del género y la que 
tiene mayor abundancia global; está presente en el 92% de las muestras y en el 
100% de los embalses estudiados; ha llegado a alcanzar una densidad máxima 
100 µm 100 µm 
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Figura 3.3. Microfotografías de 
Keratella tropica y de uno de sus 
huevos (arriba) y K. cochlearis var. 
typica (izquierda) fijados con formol 
al 4%. Las escalas no son las mismas. 100 µm 
de 13624 ind/l (Bellús, verano de 2009); la biomasa corporal promedio de esta 
especie fue de 0,008 µgPS (Keratella cochlearis var. typica). Es polífaga (detritos, 
bacterias y algas), euplanctónica y euriterma (De Manuel, 1997), también es 
cosmopolita siendo probablemente el rotífero más común y extendido de todo 
el mundo (Ahlstrom, 1943). Se trata de una especie muy polimorfa, algunas 
variables como la temperatura, la cantidad de alimento o la presencia de 
depredadores determinan diferentes formas (Stemberger & Gilbert, 1984); 
presenta además variaciones morfométricas estacionales, es decir, 
ciclomorfismo (De Manuel, 1997). Para los análisis realizados hemos 
considerado por separado sus variedades typica, tecta y robusta, ya que 
presentan características muy distintas. 
 
 
.  
 
 
 
 
 
 
 
- K. tropica (Apstein, 1907) también resulta destacable, puesto que, pese a ser 
menos frecuente que la anterior, ha experimentado densidades muy elevadas 
(961 ind/l en Bellús, verano 2009; 3012 ind/l Beniarrés, invierno 2007; 9873 ind/l 
en Tibi, Invierno 2007). La biomasa corporal promedio de esta especie fue de 
0,031 µgPS. Se considera euplanctónica y polimórfica (De Manuel, 1997); y, pese 
a que este autor también la considera termófila, en el presente estudio ha sido 
abundante tanto en invierno como en verano. Segers (2008) coincide con que, 
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pese a ser considerada de aguas cálidas, también es frecuente en aguas frías. La 
longitud de las espinas de los individuos de las distintas muestras ha sido muy 
variable, característica relacionada con la presencia de depredadores: a mayor 
longitud, mayor densidad de depredadores (Marinone & Zagarese, 1991; Moss, 
2010). 
I. I. III. Género Notholca: considerado estenotermo de aguas frías (De Manuel, 
2000), sólo ha sido encontrado en muestras de invierno, en 12 de los 20 
embalses estudiados. Se encuentra distribuido ampliamente en el territorio 
español (Morales, 1987; Velasco, 1990; Velasco, 1996; Quintana et al., 1998; De 
Manuel, 2000; Barón-Rodríguez, 2007). De él se han encontrado dos especies:  
 
 
 
 
 
 
 
- N. acuminata (Ehrenberg, 1832): Está presente en el 5% de las muestras y ha 
llegado a alcanzar una densidad máxima de sólo 6 ind/l (Forata, invierno 2009). 
La biomasa corporal promedio de esta especie fue de 0,028 µgPS. Especie 
heleoplanctónica, más frecuente en el litoral que en el plancton, bastante 
común en la Península Ibérica (De Manuel, 1997).  
- N. squamula (Carlin, 1943): Aparece en el 5% de las muestras y ha llegado a 
alcanzar una densidad máxima de sólo 0,5 ind/l (Beniarrés, invierno 2009). La 
biomasa corporal promedio de esta especie fue de 0,03 µgPS. De carácter más 
planctónico que la anterior, aunque frecuentemente se encuentre en zonas 
someras o litorales (De Manuel 1997). Está considerada la especie más frecuente 
del género Notholca y también se halla muy extendida en la Península Ibérica 
(Margalef et al., 1976).  
Figura 3.4. Microfotografía 
de ejemplares de Notholca 
acuminata (izquierda) y N. 
squamula (derecha) fijados 
con formol 4%. 
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Figura 3.5. Fotografía 
al microscopio óptico 
de individuos de 
Ascomorpha ovalis 
fijados con formol al 
4%. 
100 µm 
I. II. Fam. Gastropodidae 
I. II. I. Género Ascomorpha: Se encontraron distintos especímenes 
pertenecientes a este género, que es frecuente y, en ocasiones, abundante en 
los embalses estudiados. Se han encontrado tres especies de este género: A. 
ecaudis, A. saltans y A. ovalis; ésta última se describirá con más detalle: 
- A. ovalis (Bergendal, 1892): se trata de la especie más abundante y frecuente 
del género, pues ha sido encontrada en 15 de los 20 embalses y, con excepción 
de algunos individuos aislados, se encuentra fundamentalmente en muestras de 
verano, lo que coincide con su carácter estenotermo de aguas cálidas (Koste, 
1978). No se han detectado grandes crecimientos, siendo su máxima densidad 
de 142 ind/l (Arquillo de San Blas, verano 2009) y su biomasa corporal promedio 
de 0,015 µgPS. Es una especie planctónica que se alimenta principalmente de 
dinoflagelados como Ceratium sp. y Peridinium sp. (Kolisko, 1938, Ruttner-
Kolisko, 1974). Es cosmopolita y abundante en la Península Ibérica (De Manuel, 
1997).  
 
 
 
 
 
I. III. Fam. Synchaetidae: Se encontraron organismos pertenecientes a los 
géneros Synchaeta, Polyarthra y Ploesoma. Esta Familia compone el segundo 
grupo con más individuos encontrados, el 23% del total de rotíferos y el 16% 
del total de zooplancton (rotíferos, cladóceros y copépodos); en ella cabe 
destacar dos géneros: 
I. III. I. Género Polyarthra: las distintas especies encontradas fueron: P. 
euryptera, P. major, P. remata y, por último, el grupo P. vulgaris-dolichoptera 
donde incluimos a los individuos de estas dos especies, puesto que sus 
caracteres morfológicos muestran solapamiento y es difícil separarlas; incluso 
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algunos autores (Pejler, 1956) consideran que puede darse hibridación entre 
ellas. Junto con el género Keratella, es el de mayor importancia en nuestros 
embalses, ya que está presente en todos ellos y suele ser dominante en 
densidad. Pourriot (1977) dice que la dieta de Polyarthra está constituida 
fundamentalmente por criptomonadales, crisomonadales y diatomeas centrales.  
 
 
 
 
 
 
Figura 3.6. Fotografía al microscopio óptico de Polyarthra vulgaris-dolichoptera, fijados 
con formol 4%; el ejemplar de la derecha porta un huevo subitáneo. 
- P. vulgaris-dolichoptera: rotífero de tamaño relativamente pequeño (124±13 
µm),  fue la tercera especie con mayor abundancia global; está presente en el 
89% de las muestras y en el 100% de los embalses estudiados. Ha 
experimentado elevadas densidades (en invierno y verano de 2008 y 2009, en 
Bellús se dieron densidades de 1000-2000 ind/l; en Escalona, verano de 2008, se 
observaron 1375 ind/l). Su biomasa corporal promedio fue de 0,037 µgPS. Es un 
taxón euplanctónico, cosmopolita y ampliamente distribuido por el territorio 
peninsular (De Manuel, 1997). P. vulgaris (Carlin, 1943) es una especie perenne y 
euriterma, con el máximo de población a principio del verano temprano y un 
pico menor en otoño (Carlin, 1943; Pejler, 1957); su temperatura óptima se 
considera de 6 a 18 
o
C de acuerdo con Nauwerk (1963). Mientras que Polyarthra 
dolichoptera (Idelson, 1925) es una forma considerada estenoterma, que 
muestra un máximo de población en primavera (Carlin, 1943; Pejler, 1957) y un 
óptimo de temperatura de 3 a 5 
o
C (Nauwerk, 1963). Además, Pejler (1956) 
mostró que P. dolichoptera, al contrario que P. vulgaris, es capaz de tolerar 
aguas con baja concentración de oxígeno.  
I. III. II. Género Synchaeta: es un género euplanctónico del que se han 
encontrado dos especies. Las especies del género Synchaeta poseen un tipo de 
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mástax que se denomina virgado, y muchas especies se consideran carnívoras 
(Naumann, 1923; Nauwerck, 1963), siendo más frecuentes en periodos 
equinocciales (Miracle, 1976). Las dos especies encontradas fueron:  
- S. oblonga (Ehrenberg 1832), la más pequeña (150±12 µm de longitud 
promedio), sólo falta en dos embalses y, pese a que aparece tanto en invierno 
como en verano, forma poblaciones mayores en invierno, mostrando 
preferencia por aguas más frías. Suele tener densidades poblacionales 
relativamente bajas y su máximo fue 119 ind/l (Forata, invierno 2009). La 
biomasa corporal promedio de esta especie fue de 0,035 µgPS. Puede 
confundirse con especies como S. kitina y S. tremula con las que puede coexistir 
y que no descartamos que también puedan haber aparecido de forma 
minoritaria en nuestras muestras. En conjunto, el grupo S. oblonga-tremula-
kitina es común en la bibliografía (Fussmann, 1993, De Manuel, 1997) puesto 
que ya Ruttner-Kolisco (1972) consideraba que no se podían diferenciar a partir 
de material preservado y la presencia simpátrica de estas especies ya ha sido 
observada en muestras vivas de plancton (Fussmann, 1993). Es una especie 
cosmopolita y en la Península ha sido encontrada fundamentalmente en los 
embalses (De Manuel, 1997). En las lagunas costeras de la Comunidad 
Valenciana se ha observado sobre todo en invierno y ha sido relacionada 
positivamente con la conductividad (Oltra & Miracle, 2000). 
- S. pectinata (Ehrenberg 1832) es de mayor tamaño (260±30 µm de longitud 
promedio), sólo falta en dos embalses y no muestra una preferencia estacional, 
siendo tan abundante en verano como en invierno. Esta especie también suele 
alcanzar densidades poblacionales relativamente bajas, su máximo de densidad 
fue 109 ind/l (Escalona, invierno 2009). La biomasa corporal promedio de esta 
especie fue de 0,18 µgPS. Esta especie tiene una dieta especializada en 
criptomonadales (Zimmermann, 1974; Gilbert & Bogdan, 1984). También resulta 
cosmopolita y ampliamente distribuida por la Península Ibérica (De Manuel, 
1997). 
I. IV. Fam. Asplanchnidae: Esta Familia comprende 15 especies de rotíferos 
omnívoros, asignados a tres géneros (Ruttner-Kolisko, 1974; Koste, 1978; De 
Paggi, 2002; Segers, 2002). Sus géneros tienen preferencias de hábitat 
específicas que varían a lo largo del gradiente, desde litorales a 
estrictamente planctónicas (Walsh et al., 2005).  
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Figura 3.7. Ejemplares de 
Synchaeta pectinata, fijados 
con formol 4%. 
100 µm 
 
  
 
 
 
 
 
 
I. IV. II. Género Asplanchna: género planctónico que carece de pie y está 
típicamente limitado a aguas abiertas (Walsh et al., 2005), es de gran 
importancia en las redes tróficas planctónicas, ya que tiene características 
peculiares entre los rotíferos: es de gran tamaño y es considerado depredador, 
ya que se puede alimentar de algas, ciliados, rotíferos e incluso larvas de 
microcrustáceos. Se han encontrado tres especies: A. brightwelli, A. girodi y A. 
priodonta. Entre todas representan el 1% de la densidad global medida en el 
presente estudio, sin embargo, por su tamaño tienen una mayor importancia 
relativa en cuanto a biomasa.  
- A. priodonta (Gosse, 1850) es la especie más abundante y frecuente en los 
embalses propios de estudio. Tiene una longitud corporal promedio de 496±66 
µm, ha sido observada en 15 de los 20 embalses y, como ya hemos comentado, 
pese a que en términos de densidad no forma grandes poblaciones (promedio 
de 8 ind/l), su biomasa corporal promedio es relativamente grande (1 µgPS). 
Está bien documentado que esta especie se alimenta de otros rotíferos, como 
Keratella cochlearis, e incluso de algunos cladóceros (Ejsmont-Karabin, 1974; 
Salt, 1977; Koste, 1978, Hofmann, 1983 y 1985), demostrando una enorme 
plasticidad en la dieta, que puede discurrir desde poblaciones exclusivamente 
zoófagas, pasando por omnífagas, a otras exclusivamente fitófagas (Guiset, 
1977; Hofmann, 1983 y 1985). Esta plasticidad de uso de recursos indica que su 
dieta está principalmente determinada por las condiciones ambientales (Kappes 
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et al., 2000). Es una especie euplanctónica, euriterma y cosmopolita, común en 
la Península Ibérica (De Manuel, 1997).  
Cabe destacar que en todo el “Sistema Sur” Asplanchna priodonta, 
estuvo ausente tanto en invierno como en verano, y fue Asplanchna girodi la 
que apareció. 
 
 
 
 
 
 
 
I. V. Otras Familias: También se han encontrado especies del Orden Ploimida 
pero con abundancias y frecuencias menores. Muchas de ellas son escasas 
debido a que poseen hábitos litorales y, dado el carácter pelágico de las 
muestras, su presencia es principalmente ocasional o accidental. Estas 
Familias son:  
- Fam. Euchlanidae: Se vieron ejemplares de la especie Euchlanis dilatata. 
Pese a ser poco frecuente y abundante en los embalses, tiene gran tamaño 
(220±16 µm), por lo que en términos de biomasa puede ser importante. La 
biomasa corporal promedio de esta especie fue de 0,075 µgPS. Es una especie 
heleoplanctónica, cosmopolita y ampliamente distribuida por el territorio 
peninsular (De Manuel, 1997).   
- Fam. Trichotriidae: Se encontraron especímenes de la especie 
Macrochaetus sericus; de carácter perifítico y heleoplanctónico, que ha sido 
citada para diversas localidades del territorio peninsular (Velasco, 1990). Sólo 
fue observada en el 5% muestras, y su densidad promedio alcanzó 0,1 ind/l. La 
biomasa corporal promedio de esta especie fue de 0,02 µgPS.  
Figura 3.8. Fotografía de 
Asplanchna priodonta, 
fijada con formol al 4%. 
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- Fam. Colurellidae: Se encontraron individuos de los géneros Colurella y 
Lepadella; este último es más abundante que el anterior, aunque sólo ha sido 
visto en el 7% de las muestras. Es un género litoral, perifítico, que aparece 
ocasionalmente en el plancton (Margalef et al., 1976). Es cosmopolita (Segers, 
2007), y tiene una amplia distribución en el territorio español (Margalef et al., 
1976; Velasco, 1990; De Manuel, 2000). Del género Lepadella se han encontrado 
tres especies: L. acuminata, L. patella y L. rhomboides.  
- Fam. Lecanidae: Se detectaron varias especies pertenecientes al género 
Lecane, las más frecuentes fueron: L. closterocerca, L. luna y L. lunaris. Es un 
género de hábitos fundamentalmente litorales y perifíticos, que puede 
observarse ocasionalmente en el plancton y que presenta una gran diversidad 
de especies (Segers, 1995). En nuestro estudio apareció en el 29% de las 
muestras, aunque su baja densidad y baja biomasa corporal (0,02 µgPS de 
promedio) hizo que no fueran muy importantes cuantitativamente.  
- Fam. Lindiidae: Sólo en una ocasión, en el embalse de Escalona (verano 
2009) se vieron individuos pertenecientes a la especie Lindia torulosa.  
- Fam. Notommatidae: Se encontraron especímenes pertenecientes a los 
géneros Monommata, Notommata y Cephalodella. Estos géneros aparecieron de 
manera muy esporádica y con densidades muy bajas.  
- Fam. Trichocercidae: Aparecieron organismos del género Trichocerca. Este 
género incluye especies tanto heleoplanctónicas como euplanctónicas. T. similis 
fue la especie más abundante, probablemente debido a su carácter 
esencialmente planctónico. De Manuel (1997) la considera la especie del género 
más frecuente en los embalses.  
- Fam. Dicranophoridae: Se encontraron individuos pertenecientes al género 
Dicranophorus de manera muy esporádica y con densidades muy bajas. 
II. Orden Gnesiotrocha 
II. I. Fam. Testudinellidae: Observamos especímenes pertenecientes a los 
géneros Testudinella y Pompholyx. 
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Figura 3.9. Fotografía 
de Pompholyx sulcata, 
fijados con formol al 
4%. 
100 µm 
- De esta Familia cabe destacar la especie Pompholyx sulcata, una especie de 
tamaño relativamente  pequeño (promedio corporal de 120±7 µm) que está 
presente en todos los embalses estudiados y no muestra preferencia estacional. 
Se trata de una especie euplanctónica, euriterma, detritívora, que se alimenta 
de detritus y bacterias (Pourriot, 1977; Braioni & Gelmini, 1983; De Manuel, 
2000), aunque también se ha visto entre macrófitos (Braioni & Gelmini, 1983). 
Esta especie ha sido considerada por muchos autores como habitual de aguas 
eutróficas (Braioni & Gelmini, 1983; Marcé et al., 2005), donde puede 
experimentar grandes crecimientos poblacionales.  
 
 
 
 
 
 
 
 
Es cosmopolita y está ampliamente distribuida por los embalses ibéricos (De 
Manuel, 1997), más abundante en las capas superficiales de los mismos 
(Margalef et al., 1976). En el presente estudio se han observado las mayores 
densidades en los embalses de Beniarrés (5549 ind/l en el verano de 2007), 
Bellús (1385 ind/l en verano 2009 y 1203 ind/l en invierno 2008), los dos 
embalses con peor calidad del agua. La biomasa corporal promedio de esta 
especie fue de 0,025 µgPS. 
II. II. Fam. Hexarthridae 
II. II. I. Género Hexarthra: Se Detectaron individuos del género Hexarthra, 
concretamente de las especies H. mira (Hudson, 1871) y H. oxyuris (Sernov, 
1903). Estas dos especies tienen hábitos similares, las dos son euplanctónicas y 
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estenotermas de aguas cálidas, con máximos poblacionales en verano (Dumont 
2009), y son prácticamente exclusivas de las muestras de verano. H. mira 
apareció con mayor frecuencia que H. oxyuris, faltando en sólo dos embalses. En 
ocasiones han llegado a observarse densidades similares de las dos especies en 
la misma muestra. H. oxyuris es un poco menor que H. mira, con tamaños 
corporales promedio para ambas de 129±3 y 146±15 µm, respectivamente.  Las 
dos especies son cosmopolitas y ampliamente distribuidas por la Península 
Ibérica. H. mira es frecuente en lagunas cársticas (Armengol et al., 1993; 
Armengol & Miracle, 1999), mientras que H. oxyuris es más tolerante a la 
salinidad y aparece frecuentemente en sistemas salobres (Antón-Pardo & 
Armengol, 2012).  
 
 
 
 
 
 
 
II. III. Fam. Filiniidae: Vimos especímenes pertenecientes al género Filinia en 
la mitad de los embalses objeto de estudio.  
II. III. I. Género Filinia: Está representado por tres especies: F. longiseta, F. 
opoliensis y F. terminalis, las cuales muestran en general bajas densidades y 
frecuencias. Especies de Filinia pueden encontrarse en zonas con abundancia de 
bacterias en los lagos eutróficos o en la oxiclina de lagos meromícticos (Miracle 
& Armengol, 1995; Armengol et al., 1998). 
- Filinia longiseta (Ehrenberg, 1834) y Filinia terminalis (Plate, 1886): A veces se 
han considerado como un complejo longiseta-terminalis, puesto que en 
ocasiones es difícil distinguir F. terminalis de F. longiseta, aunque esta última 
tiene la seda posterior situada ventralmente y a cierta distancia del punto 
Figura 3.10. 
Fotografía de 
Hexarthra mira 
fijada con 
formol al 4%. 
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terminal (Chengalath et al., 1971; Ruttner-Kolisko, 1989), mientras que F. 
terminalis la tiene en posición terminal y es más rígida. En nuestros embalses F. 
longiseta es ligeramente de mayor tamaño (170±18 µm de longitud corporal) 
que F. terminalis (155±8 µm). Entre las dos estuvieron presentes en el 13% de las 
muestras y su densidad máxima fue de 6 ind/l (F. longiseta en el embalse de 
María Cristina en verano 2009). La biomasa de F. longiseta fue de 0,05 µgPS y de 
F. terminalis de 0,03 µgPS. Ambas son especies cosmopolitas, euplanctónicas, 
que pueden ser encontradas en muchos lagos y estanques (Pennak, 1978) y han 
sido halladas ampliamente distribuidas por el territorio peninsular (De Manuel, 
1997). Son especies consideradas omnívoras y se alimentan principalmente de 
bacterias y detritos (Pennak, 1978; Ruttner-Kolisko, 1989; Walz, 1993; Miracle & 
Armengol, 1995). De Manuel (1997) considera que tanto F. longiseta como F. 
opoliensis son termófilas, mientras que F. terminalis es estenoterma de aguas 
frías, sin embargo, en nuestros muestreos se han encontrado igualmente en 
invierno y en verano, mostrándose euritermas, aunque con el inconveniente de 
que las muestras están integradas y son de distintas profundidades y, por tanto, 
con diferentes temperaturas. Otros autores también detectan F. terminalis 
durante el verano por debajo de la termoclina, y con una distribución más 
uniforme durante febrero (George & Fernando, 1970). 
II. IV. Otras Familias: Se han encontrado especies también del Orden 
Gnesiotrocha pero con abundancias y frecuencias muy bajas. Estas Familias son:  
- Fam. Conochilidae: Se encontraron individuos del género Conochilus sólo 
en el embalse de Regajo en los veranos. No se pudieron clasificar a nivel de 
especie. Su densidad poblacional mayor tuvo lugar en el verano de 2006 con 23 
ind/l (Regajo, verano de 2006). La biomasa corporal promedio de esta especie 
fue de 0,04 µgPS. 
- Fam. Collothecidae: Vimos especímenes pertenecientes al género 
Collotheca. Es una Familia de difícil determinación a partir de muestras fijadas 
con formol, ya que la fijación produce la invaginación de las estructuras 
características, de modo que se realizó su identificación solo a nivel de género. 
Este grupo apareció en el 85% de los embalses, pero con densidades que en la 
mayoría de los casos no superaban 1 ind/l. Las densidades mayores se 
observaron en el verano de 2008 en los embalses de Amadorio (41 ind/l) y 
Arenós (34 ind/l). La biomasa corporal promedio de este grupo fue de 0,01 µgPS. 
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2. ZOOPLANCTON: CLADÓCEROS 
Los cladóceros han sido el segundo grupo de zooplancton más diverso 
después de los rotíferos. En total se identificaron 21 taxones (en su mayoría a 
nivel de especie): 15 en las muestras de invierno y 17 en las de verano. Bosmina 
longirostris y Daphnia galeata son las únicas especies que se encontraron en 
todos los embalses (Tabla 3.2). El resto de especies que también fueron 
abundantes y/o frecuentes pertenecen a los géneros Ceriodaphnia y Daphnia. 
Por último, otros taxones, sobre todo aquellos más relacionados con el litoral o 
la vegetación, se encontraron de manera esporádica, sólo en uno o en pocos 
embalses, cuyas especies pertenecían a los géneros Alona, Chydorus, Ilyocriptus, 
Leydigia, Macrothrix, Moina y Pleuroxus.  
El total de especies de cladóceros identificadas es relativamente bajo, 
comparado con otros estudios de grandes dimensiones. Por ejemplo, el informe 
del primer estudio detallado de embalses  de los años ‘70 (Margalef et al., 1976), 
presentó un listado con unas 40 especies muestreadas en 103 embalses y en 4 
campañas. El siguiente estudio (de finales de los años ‘80) incluyó 102 embalses 
y se identificaron 30 especies de cladóceros (Jaume, 1993). Las causas por las 
que se ha detectado mucha menor riqueza de especies que en los otros dos 
trabajos reseñados, ya comentadas en el apartado anterior de rotíferos, son que 
nuestros embalses se restringen a una zona mucho más reducida y con 
características climáticas, geológicas y edáficas más homogéneas. Además, la 
metodología de muestreo del trabajo actual es distinta y proclive a encontrar 
menor riqueza de especies, ya que se estudiaron sobre todo muestras obtenidas 
con botellas hidrográficas (aunque complementadas con muestreas verticales de 
red) y sólo de la zona profunda de delante de la presa. Todas las especies de este 
estudio también fueron citadas por Margalef et al. (1976) y Jaume (1993), 
aunque en alguna no coincida el nombre de la especie probablemente por 
cambios en la nomenclatura de las especies.   
La tabla 3.2 ofrece el listado de todas las especies de cladóceros 
halladas en los diferentes embalses, agrupados por sistemas y separados en los 
dos periodos de estudio: invierno y verano. 
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Figura 3.11. Fotografía de 
Diaphanosoma mongolianum, fijado 
con formol al 4%. 
500 µm 
2.1. Clase Branchiopoda 
I. Orden Ctenopoda 
I. I. Familia Sididae: Se conocen 8 géneros de esta Familia cosmopolita, de 
los cuales tres aparecen en el ámbito ibero-balear (Alonso, 1996) y en este 
estudio sólo hemos encontrado uno: 
I. I. I. Género Diaphanosoma 
- Diaphanosoma mongolianum (Uéno, 
1938): Aparece en la mayoría de los 
embalses estudiados. Es el tercer 
cladócero más abundante (densidad 
máxima y densidad total) en ellos. Se 
trata de una especie característica de 
aguas cálidas y uno de los elementos 
preponderantes de las comunidades 
de zooplancton de verano de los 
embalses españoles (Alonso, 1985). 
En nuestro estudio aparece sobre 
todo en verano, cuando muestra 
mayores valores de densidad (157 
ind/l de máxima en María Cristina en 
el verano de 2009). También ha sido 
encontrada en algunas muestras de 
invierno, siempre en baja densidad 
(menor a 3 ind/l), como obervó 
también Alonso (1996). El tamaño  
de los individuos fue muy variable, su promedio de longitud corporal fue 
812±145 µm y su biomasa corporal promedio de 2,51 µgPS. A pesar de que ha 
sido descrita como colonizadora de embalses y en concreto de aguas eutróficas 
(Alonso, 1996) los únicos tres embalses en los que falta son eutróficos (Bellús, 
Beniarrés y Tibi), probablemente porque sus aguas son de muy mala calidad. En 
la Península Ibérica ha sido citada en numerosas ocasiones (Armengol, 1978; 
Boronat et al., 2001). Alonso (1996) la sitúa en la mitad meridional y otros 
autores en las partes central y sur de la Península Ibérica, con excepción de la 
región noroccidental (Armengol et al., 1989; Jaume, 1991). 
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II. Orden Anomopoda 
II. I. Familia Daphniidae: Se encontraron especímenes pertenecientes a los 
géneros Daphnia y Ceriodaphnia. Esta Familia compone el grupo con más 
individuos encontrados, más del 43% del total de cladóceros de las muestras. 
Está presente en todos los embalses.  
II. I. I. Género Daphnia: Se han encontrado tres especies: D. galeata que se 
describirá más adelante, D. magna (subgénero Ctenodaphnia) y D. pulicaria 
(subgénero Daphnia), que son las de mayor tamaño y poco frecuentes, 
habiéndose encontrado sólo en 5 y 7 embalses, respectivamente. Sin embargo, 
son muy importantes en términos de biomasa por su gran tamaño.   
- Daphnia galeata (Sars, 1863) (subgénero Daphnia): Aparece en todos los 
embalses estudiados. Es uno de los cladóceros más abundantes, llegando a 
alcanzar una densidad máxima de 77 ind/l en el embalse de Forata en el invierno 
de 2008. Y densidades en torno a los 50 ind/l en María Cristina (invierno de 
2008), Regajo (invierno de 2008) y Forata (invierno de 2007). El tamaño de los 
individuos detectados tuvo un promedio de 1297±440 µm y su biomasa corporal 
fue de 10,8 µgPS. Se desarrolla durante todo el año (Alonso, 1996); sin embargo, 
los máximos desarrollos poblacionales se han observado en invierno. Es una 
especie cosmopolita, muy abundante en los embalses, que ha sido citada en 
toda la Península Ibérica, donde no presenta una distribución localizada y es 
muy abundante (Alonso, 1996).  
La taxonomía del subgénero Daphnia es muy confusa (Hrbáček, 1987). Se trata 
de un subgénero morfológicamente muy uniforme, con pocos caracteres 
diagnósticos, que además son variables (Alonso, 1996). Entre las especies citadas 
en España ha habido especial confusión con las especies carentes de pecten 
desarrollado: D. hialina - D. galeata - D.cucullata - D.longispina. Parece haber 
consenso en que las dos especies más abundantes y frecuentes son D. galeata y 
D. longispina (Flössner & Kraus, 1986; Hrbáček, 1987; Jaume, 1993; Alonso, 
1996). Jaume (1993) atribuye a Daphnia grupo longispina todos los 
representantes del genero Daphnia carentes de pecten que no presentaran ni 
cresta ni yelmo cefálico más o menos desarrollado; y, por el contrario, denomina 
Daphnia grupo galeata a todos aquellos que sí lo presentaban. Alonso (1996) 
considera ambas especies muy abundantes en los embalses y ampliamente 
distribuidas en la Península.  
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Al ser organismos perennes que se 
desarrollan durante todo el año, es muy 
probable que las poblaciones 
encontradas en verano e invierno 
pertenezcan a la misma especie y, dado 
que el yelmo cefálico se desarrolla más 
en verano, se han clasificado como D. 
galeata las poblaciones de estos 
embalses, ya que en todos ellos se 
encontraron individuos con yelmo 
cefálico bien desarrollado en la época 
estival. No descartamos que pueda 
haber coexistencia de las dos especies y 
que algunos individuos de D. longispina 
se hayan considerado D. galeata, pero 
nos parece poco probable, pues varios 
de los caracteres morfológicos 
encontrados en los individuos sugieren 
su asignación a esta última especie. 
II. I. II. Género Ceriodaphnia: se han encontrado tres especies pertenecientes a 
este género considerado cosmopolita: C. pulchella, C. dubia y C. reticulata. Esta 
última es la menos abundante, habiéndose visto en sólo el 12% de las muestras, 
en 8 embalses distribuidos en todo el territorio. Las otras dos se describirán con 
más detalle a continuación: 
- Ceriodaphnia pulchella: Está presente en 13 de los 20 embalses estudiados. Ha 
llegado a alcanzar una densidad máxima de 131 ind/l en Amadorio en el invierno 
de 2008. El tamaño de los individuos fue muy variable, el promedio de longitud 
corporal ascendió a 467±79 µm y su biomasa corporal promedio fue de 1,91 
µgPS. Es una especie característica del plancton de grandes masas de agua, 
mientras que resulta rara en las aguas de pequeño volumen, y se halla difundida 
ampliamente por las aguas permanentes y profundas de la Península Ibérica 
(Alonso 1996). Según Armengol (1978) es la especie más frecuente de su género 
en los embalses españoles. Se considera una especie de aguas muy poco 
polucionadas (Alonso 1996). En nuestros embalses aparece en los de mejor 
calidad de agua (Cortes, Naranjero, Tous, Contreras) y falta en los de peor 
Figura 3.12. Fotografía de 
Daphnia galeata, fijada con 
formol al 4%. 
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calidad (Bellús, Beniarrés, Tibi, Forata). Generalmente es monocíclica (Margalef, 
1953) y se halla presente durante todo el año en los embalses españoles 
(Armengol, 1978); en nuestros embalses ha sido encontrada tanto en verano 
como en invierno, aunque sea más frecuente y abundante en verano. 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.13. Fotografías de Ceriodaphnia dubia (izquierda) y Ceriodaphnia pulchella 
(derecha) fijadas con formol 4%. 
- Ceriodaphnia dubia (Richard, 1984): Se ha encontrado en 14 de los 20 embalses 
estudiados. Ha llegado a alcanzar una densidad máxima de 158 ind/l en el 
embalse de Beniarrés en el verano de 2007. El promedio de longitud corporal 
fue 499±154 µm y su biomasa corporal promedio ascendió a 2,42 µgPS.  Según 
Alonso (1996), es una especie cosmopolita y característica del plancton de aguas 
de gran volumen; permanentes, transparentes y con abundante vegetación 
acuática, lo que no se ajusta bien a nuestros datos. En los embalses españoles 
suele aparecer en los más mineralizados (Armengol, 1978). 
II. II. Familia Moinidae: Se encontraron individuos del género Moina (M. 
micrura Kurz, 1874). Esta especie aparece sólo en tres embalses, pero nos ha 
parecido importante destacarla, puesto que sólo lo hace en los eutróficos. Es 
una especie termófila (Alonso, 1996), y ha sido encontrada sólo en el periodo 
estival. Ha llegado a densidades máximas de 59 ind/l en el embalse de Bellús 
en el verano de 2006, su biomasa corporal promedio fue de 3 µgPS. Es muy 
común también en el plancton de la Albufera de Valencia y en otros sistemas 
someros eutróficos (Oltra, 1993; Alfonso, 1996; Antón & Armengol, 2014). 
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Figura 3.14. Fotografía original al 
microscopio óptico (campo claro) de 
un especímen de Bosmina 
longirostris, fijado con formol al 4%. 
100 µm 
II. III. Familia Bosminidae: son cladóceros de tamaño pequeño, que pueden 
llegar a ser dominantes en muchos lagos (Jiang et al., 2013). Los bosmínidos 
parecen verse menos afectados por las cianobacterias tóxicas que los 
dáfnidos (Hansson et al., 2007b). Con el desarrollo de poblaciones de 
cianobacterias, la abundancia de dáfnidos disminuye drásticamente, lo cual 
se asocia con un aumento aparente de bosmínidos (Abrantes et al., 2009). En 
nuestro estudio se encontraron especímenes pertenecientes al género 
Bosmina.  
- Bosmina longirostris (Müller, 1776): es el cladócero con mayor representación 
en los embalses estudiados, pues aparece en todos ellos, y en el 90 % de las 
muestras totales, como ya lo hizo en un anterior estudio (Armengol, 1978). 
Además, es el más abundante: los individuos de esta especie representan un 
tercio del total de cladóceros encontrados. Esta especie está considerada como 
de aguas eutróficas y por su pequeño tamaño resulta menos sensible a la 
depredación por peces (Alonso, 1996). Ha alcanzado una densidad máxima de 
229 ind/l en el embalse de Beniarrés en el verano de 2008, y la densidad 
promedio de todas las muestras fue de 10 ind/l.  El promedio de longitud 
corporal fue 332±84 µm y su biomasa corporal promedio fue de 1,02 µgPS. 
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Es una especie en la que ha sido observada gran variabilidad de dinámicas 
poblacionales (Hutchinson, 1967); en nuestro estudio aparece durante todo el 
año, pero es más abundante en las muestras de verano. Algunos investigadores 
citan sus máximos poblacionales también en verano (Komarovsky, 1959), otros 
en verano e invierno (Borecky, 1956; Hrbáček & Novotná-Dvořáková, 1965), sólo 
en primavera (Smyly, 1957; Patalas, 1956; Mleczko, 1965), en primavera y otoño 
(Ischreyt, 1926; Chandler, 1940; Davis, 1962) o en primavera e invierno (Rylov, 
1935).Es una especie cosmopolita ampliamente distribuida por la Península 
Ibérica (Armengol, 1978; Jaume, 1993; Alonso, 1996). Su hábitat característico es 
el plancton de lagos y embalses eutróficos (Alonso, 1996), donde llega a alcanzar 
densidades muy elevadas.  
II. IV. Otras Familias: Se han encontrado también ejemplares de otras 
especies del Orden Anomopoda, pero con abundancias y frecuencias mucho 
menores. Muchas de ellas escasean debido a que son grupos muy asociados 
a la zona litoral y a la vegetación y, dado que las muestras fueron tomadas en 
la zona central (limnética), y a que en los embalses dicha zona litoral está 
muy alterada, su presencia resulta bastante esporádica. Estas Familias son:  
- Familia Macrotrichidae: Se encontraron especímenes pertenecientes a las 
especies Ilyocryptus sordidus y Macrothrix laticornis. Su frecuencia fue muy baja 
(< 1,5% de las muestras) y su densidad, también (< 0,15 ind/l).  
- Familia Eurycercidae: En ella se incluyen los cladóceros denominados 
quidóridos (actualmente englobados en las Subfamilias Euricercinae, Aloninae y 
Chidorinae; Alonso, 1996), considerados como litorales y/o bastante asociados a 
la zona bentónica. Se vieron especímenes pertenecientes a los géneros 
Pleuroxus, Chydorus, Alona y Leydigia. El género Alona se encontró en el 10% de 
las muestras, dentro del cual las especies más frecuentes fueron A. rectangula y 
A. quadrangularis, que nunca mostraron más de 1 ind/l. Chydorus sphaericus 
apareció en el 8% de las muestras, también con densidades bajas (máxima de 
0,6 ind/l). Por último, la presencia de Pleuroxus aduncus  y Leydigia leydigii fue 
escasa (< 4% de las muestras), así como su densidad (< 0,6 ind/l).  
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3. ZOOPLANCTON: COPÉPODOS 
Los copépodos han sido el grupo de zooplancton menos diverso, con 
sólo 5 especies, 2 calanoides y 3 ciclopoides (Tabla 3.3); no encontramos 
harpacticoides, lo que no es de extrañar, dado su carácter principalmente 
bentónico. Todos ellos aparecieron tanto en las muestras de verano como en las 
de invierno. Acanthocyclops americanus fue la única especie presente en todos 
los embalses. Las otras dos especies ciclopoides, Cyclops cf. abyssorum y 
Tropocyclops prasinus, aparecieron en 12 y 9 de los embalses, respectivamente. 
En cuanto a los calanoides, Copidodiaptomus numidicus fue el más frecuente, 
estando presente en los sistemas Mijares, Júcar y sur, con excepción de los 
embalses eutróficos de Bellús y Beniarrés, donde nunca hubo presencia de 
calanoides. En cambio, el calanoide Neolovenulla alluaudi sólo se encontró en el 
sistema Turia y el embalse del Regajo, donde faltaba el anterior.  
La taxonomía de copépodos ha estado en continua revisión en los 
últimos años, por lo que probablemente estos 5 taxones aquí encontrados, 
también se citaran en los trabajos de zooplancton de embalses de España de 
Margalef et al. (1976) y (Jaume, 1993), pero pueden haber sufrido cambios de 
nomenclatura. Al igual que sucedía para los rotíferos y los cladóceros, la riqueza 
del presente trabajo es muy inferior a la encontrada en los estudios citados, 
donde se encontraron 20 y 17 especies, respectivamente. 
Para analizar la comunidad de copépodos, se clasificaron los individuos 
adultos pertenecientes a cada especie. Se contaron por separado los individuos 
de cada sexo. Sin embargo, dada la dificultad de clasificar a nivel de especie los 
copépodos juveniles e inmaduros, más aún cuando hay varias especies 
pertenecientes a la misma Familia, estos fueron clasificados no a nivel de 
especie, sino sólo de orden (ciclopoides y calanoides). Puesto que en ningún 
caso han aparecido individuos adultos calanoides de dos especies en el mismo 
embalse, asumimos que los organismos juveniles (nauplios y copepoditos) 
encontrados pertenecen a la misma especie de la que encontramos adultos. De 
este modo, podemos estimar la densidad poblacional total como la suma de los 
adultos y los juveniles. No es igual en el caso de los copépodos ciclopoides, de 
los cuales aparecen a menudo dos o tres especies en el mismo muestreo; en 
este caso, cuando fue necesario asignar los individuos inmaduros a las especies 
correspondientes, se hizo según las proporciones de adultos que había.  
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3.1. Clase Maxillopoda 
I. Orden Calanoida 
Tradicionalmente se consideraba que los copépodos calanoides eran 
exclusivamente herbívoros y se alimentaban  filtrando el agua a través de los 
segundos maxilares (Koehl & Strickler, 1981), y así es en algunas especies. Pero 
nuevos estudios sobre los hábitos de alimentación pusieron de manifiesto que 
en muchos casos los segundos maxilares funcionan como un embudo, y no como 
un tamiz (Koehl & Strickler, 1981; Vanderploeg & Paffenhöffer, 1985; Williamson 
& Vanderploeg, 1988). Además, se ha observado también que son capaces de 
seleccionar la comida (Kleppel, 1993; Tackx et al., 2003) y funcionar 
alimentándose pasivamente con algas (Koehl & Strickler, 1981; Vanderploeg & 
Paffenhöffer, 1985; Sandercock & Scudder, 1994), hasta hacerlo activamente 
(Williamson, 1987 y 1991; Williamson & Vanderploeg, 1988). De este modo, se 
considera que los calanoides de aguas dulces varían entre dietas totalmente 
herbívoras a omnívoras (Green & Shiel, 1992 y 1995; Laspoumaderes et al., 
2010), y la mayoría de calanoides son ahora conocidos por ser omnívoros con 
tendencia a la herbivoría (Wong & Chow-Fraser, 1985; Anderson, 1967; Wong, 
1984; Williamson & Butler, 1986; Sandercock & Scudder, 1994; Lapesa et al., 
2004); otros calanoides son omnívoros con una tendencia a ser carnívoros 
(Williamson & Butler, 1986, Sandercock & Scudder, 1994), e incluso los grandes 
calanoides, tales como algunas especies de Heterocope, Epischura, Limnocalanus 
y los Diaptómidos más grandes, tienen tendencias depredatorias (Williamson, 
1991; Wong, 1984; Kerfoot, 1978; Sandercock & Scudder, 1994). 
I. I. Familia Diaptomidae: Se encontraron especímenes pertenecientes a las 
dos Subfamilias: Paradiaptominae (Neolovenula alluaudi) y Diaptominae 
(Copidodiaptomus numidicus). Cabe destacar que no se observó coexistencia 
de adultos de las dos especies en un mismo embalse en ninguno de los casos.  
- Neolovenula alluaudi (Guerne & Richard, 1890): Se ha encontrado en sólo 4 de 
los 20 embalses estudiados (que además pertenecen a dos cuencas hidrográficas 
adyacentes; 3 a una misma cuenca, la del Turia, y el cuarto a la del Palancia, que 
sólo presenta ese embalse). Muestra en general mayores densidades 
poblacionales en verano que en invierno. Las densidades poblacionales fueron 
mucho mayores en el embase del Regajo que en el Sistema Turia, habiéndose 
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observado en los veranos densidades entre los 80 y 130 ind/l, incluyendo 
individuos adultos e inmaduros. Cabe destacar que en algunas ocasiones no se 
encontró ningún copépodo calanoide (adulto o inmaduro) dentro de estos 
embalses; por ejemplo, en el verano de 2009 no se constató su presencia en 
ninguno de los embalses del Sistema Turia, tampoco en algún verano o invierno 
del embalse de Benagéber, situado entre Arquillo y Loriguilla, donde sí se 
encontraron. La longitud corporal promedio de la hembra es de 1656±173 µm y 
de 1498±163 µm en el macho; así, se calcularon sus biomasas corporales 
promedio por separado que fueron de 14 µgPS para la hembra y de 10 µgPS 
para el macho. 
Esta es la única especie actualmente conocida del género Neolovenula (Dussart 
& Defaye, 2002; Boxshall & Halsey, 2004). Esta especie tiene una amplia 
distribución que ha sido bastante estudiada (Alfonso & Belmonte, 2013); al 
parecer se expandió del norte de África a partes del sur de Europa, el Medio 
Oriente y las estepas de Sarmato-Turkmenistán. Siempre se ha considerado 
como una especie circum-mediterránea (Guerne & Richard, 1891; Tollinger, 
1911; Kiefer, 1958, 1978a y 1978b; Dussart, 1967a y 1989; Pesce & Maggi, 1981; 
Petkovski, 1983; Jaume, 1989-1990; Einsle, 1993; Rayner 1999 y 2000) que se ha 
expandido hacia el área Euro-Mediterránea (Dussart & Defaye, 2002). Y ha 
comenzado a ser detectada fuera de la zona del Mediterráneo; por ejemplo, en 
Níger y Chad (Dussart, 1989), Rusia, Irán y Turkmenistán (Borutzky et al., 1991). 
Miracle (1982) la consideró una especie mediterránea que venía del sur y que 
tiene una distribución dispersa en el sur de Europa (Miracle, 1982; Pretus, 1991). 
Su amplio rango de distribución lo justifican algunos autores con referencia a la 
ecología de la especie, que se le considera bastante eurioica y eurihalina 
(Dumont, 1979; Borutzky et al., 1991; Alonso, 1998; Rayner, 1999).  
En su estudio sobre crustáceos planctónicos de los embalses españoles, Jaume 
(1993) observó que esta especie (nombrada por él como Lovenula alluaudi) 
estaba distribuida básicamente en dos sectores de la Península Ibérica; por un 
lado, en la cuenca del Ebro (embalses de Yesa, Sotonera, Mequinenza, Flix) y, 
por otro, en la cuenca del Guadalquivir (embalses Iznajar, Guadalteba, Conde de 
Guadalhorce, Torre del Águila, Celemin y Guadalmena) y otros dos puntuales 
fuera de ese ámbito (embalses de Linares del Arroyo y de Borbollón). Sin 
embargo, dentro de la demarcación hidrográfica del Júcar, no se encontró esta 
especie en ningún embalse. En el presente estudio ha aparecido en los embalses 
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pertenecientes a las cuencas del Turia (Arquillo de San Blas, Benagéber y 
Loriguilla) y del Palancia (Regajo). Es notable que en la cuenca del Mijares, 
situada muy próxima a ambas cuencas y limitantes con ellas, no se haya 
presentado esta especie; sin embargo, también se ha hallado en lagunas de 
montaña de la cuenca del Turia (Escrivà et al., 2010), donde además se han 
descrito dos ecotipos de esta especie, de tamaños diferentes (Escrivà et al., 
2009).  Dussart (1967b) también la citó en la cuenca del Ebro, y la considera 
propia de aguas temporales de primavera, preferentemente no lejos de la costa. 
Todo esto puede sugerir que N. alluaudi está experimentando un proceso de 
expansión desde las charcas temporales donde se encontraba comúnmente en 
el siglo pasado a las aguas permanentes de estos ecosistemas artificiales que son 
los embalses. Además, al parecer también se halla en proceso de expansión por 
los embalses peninsulares, y pudo pasar de la demarcación de Ebro, que está 
cercana, al norte de la cuenca del Palancia y Turia. Además, la distribución 
alopátrica, en estos embalses, con Copidodiaptomus numidicus, la especie más 
frecuente y abundante, sugiere que existen dificultades para su coexistencia. 
Ramos-Rodríguez & Conde-Porcuna (2003) observaron que es una especie 
depredadora que puede alimentarse de huevos de rotíferos (Keratella cochlearis 
en sus observaciones) e incluso de la hembra y el huevo conjuntamente. 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.15. Fotografía de Neolovenula alluaudi, macho (arriba) y hembra (abajo), fijados 
con formol al 4%. 
- Copidodiaptomus numidicus (Gurney, 1909): Está presente en todos los 
sistemas, a excepción del Turia y el embalse del Regajo, el cual, como ya hemos 
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comentado, estaba poblado por la especie anteriormente citada, si bien en  
alguno de los embalses pertenecientes a estos sistemas no se han encontrado 
copépodos calanoides en ningún momento, probablemente debido a su 
sensibilidad frente a la mala calidad del agua.  
Esta especie muestra, en general, mayores densidades poblacionales en verano 
que en invierno. Los embalses en los que se han encontrado las mayores 
densidades ha sido los del Sistema Júcar: Escalona (máximo de 136 ind/l en el 
verano de 2008), Forata (máximo de 122 ind/l en el verano de 2008) y Alarcón 
(máximo de 114 ind/l en el verano de 2006), considerando todas estas 
densidades de individuos adultos e inmaduros en conjunto. En algunos embalses 
(Arenós, Sitjar y Tibi) C. numidicus no se encuentra permanentemente y su 
presencia fue puntual, en un solo muestreo. Además, también en algún 
momento puntual no se observó ningún copépodo calanoide (adulto o 
inmaduro) dentro de los embalses donde se encuentra habitualmente C. 
numidicus; por ejemplo, en el verano de 2007 en Escalona o en María Cristina 
del verano de 2006 al invierno siguiente. La longitud corporal promedio de la 
hembra fue 1379±121 µm y la del macho, 1321±101 µm, lo que permitió calcular 
así sus biomasas corporales promedio por separado, que fueron de 12 µgPS para 
la hembra y de 8 µgPS para el macho. 
Copidodiaptomus numidicus aparece citado en la tesis de Jaume (1993) como un 
calanoide de aparición frecuente y, en ocasiones, es una de las especies que más 
contribuye a la densidad y biomasa total. Tras una revisión taxonómica de este 
género en España, el autor asigna las anteriores observaciones de 
Copidodiaptomus steueri a C. numidicus, quedando de este modo como la única 
especie del género presente en la Península Ibérica. Entre los mapas de 
distribución publicados por Armengol en 1978 y los publicados por Jaume en 
1993, no se observan cambios importantes que muestren expansiones o 
contracciones en el área de distribución de C. numidicus, como se comenta en la 
segunda publicación: “siguiendo esta especie acantonada en un amplio 
cuadrante del SW Peninsular, mayoritariamente en embalses situados en ríos de 
la vertiente Atlántica, si bien ocupa también algunos embalses de la cabecera del 
Júcar y el Segura” (Jaume, 1993). En el presente estudio, dos décadas después, 
Copidodiaptomus numidicus se muestra como el calanoide más extendido en los 
embalses propios de la demarcación de la Confederación Hidrográfica del Júcar. 
A pesar de ello no podemos declarar con firmeza que este copépodo se 
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encuentre en expansión de su área de distribución y se trate de una colonización 
de estas nuevas cuencas, ya que en el anterior estudio sólo se estudiaron 5 de 
estos embalses durante un año, por lo que es posible que C. numidicus ya 
dominara entonces en los embalses de la CHJ. No se considera una especie 
cosmopolita, sino que parece tener una distribución restringida a la región 
Mediterránea y al norte de África (Kiefer, 1978b; Armengol, 1980; Cherby 1984); 
algunos autores la consideran endémica de la zona oeste mediterránea (Cherbi 
et al., 2008). Ha sido citada en África (Cherbi et al., 2008; Fadda et al., 2011) y en 
la Península Ibérica se ha encontrado tanto en España (Armengol, 1980; Jaume, 
1993) como en Portugal (Caramujo & Boavida, 2000b), razón por la cual es 
posible que no haya sido citada en las guías de Dussart (1969) y de Einsle (1993).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.16. Fotografía de Copidodiaptomus numidicus macho (arriba) y hembra ovígera 
(abajo), fijados con formol al 4%. 
C. numidicus, como es habitual en las especies de copépodos calanoides, es 
propio de aguas limpias (Crispim, 1997; Caramujo & Boavida, 1999) y sus 
poblaciones se ven perjudicadas cuando aumenta el grado trófico del sistema. 
Se considera un copépodo filtrador herbívoro (Guillizzoni et al.,  1992; Caramujo 
& Boavida, 1999; Geraldes & Boavida, 2004; Geraldes & George, 2012). Y su 
presencia está generalmente asociada al ciclopoide Acanthocyclops robustus 
(Margalef, 1976; Caramujo & Boavida, 1999 y 2000b), con el que coexiste en 
numerosas ocasiones. 
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II. Orden Cyclopoida 
II. I. Familia Cyclopidae: Encontramos especímenes pertenecientes a las 
Subfamilias: Eucyclopinae (Tropocyclops prasinus) y Cyclopinae  (géneros 
Cyclops y Acanthocyclops). Al contrario que con los copépodos calanoides, sí 
se da coexistencia de varias especies de este Orden en un mismo embalse.  
La alimentación de los copépodos ciclopoides ha sido estudiada en detalle en 
dos trabajos de Fryer (1957a y 1957b). En los copépodos ciclopoides de vida 
libre no se han descrito mecanismos de filtración y la alimentación es de tipo 
“raptorial”; es decir, ingieren partículas más o menos grandes, que toman 
individualmente (no filtrándolas del agua) y que pueden ser de origen animal o 
vegetal, estas partículas son troceadas por las partes bucales y llevadas a la boca 
(Wetzel, 2001). Muchas de las especies de los géneros más importantes son 
carnívoras (Cyclops, Acanthocyclops, Macrocyclops,…), pero también hay algunas 
especies de algunos géneros ciclopoides consideradas herbívoras (Eucyclops, 
Acanthocyclops, Microcyclops,…). Aunque es probable que exista un cierto grado 
de omnivoría en la mayoría de ellas, las especies carnívoras tienden a ser de 
mayor tamaño que las herbívoras (Wetzel, 2001). Respecto a su posición en la 
cadena trófica existe otro problema, ya que en general los juveniles (que suelen 
ser muy abundantes) son herbívoros, siendo por tanto más semejantes a 
muchos rotíferos y, al igual que estos, están también sometidos a una fuerte 
presión depredadora por los copépodos adultos de su propia especie y de otras, 
ya que su dieta cambia con la edad hacia la omnivoría o carnivoría (Van den 
Bosch & Gabriel, 1991). 
- Tropocyclops prasinus (Fischer, 1860) no se ha encontrado colonizando cuencas 
hidrográficas completas, sino que aparece en algunos embalses de cada sistema, 
lo que puede deberse a presiones de competencia y depredación con otros 
organismos o a las características ambientales de los diferentes sistemas, pues sí 
se ha encontrado en dolinas cársticas, junto a otros copépodos de mayor 
tamaño (Armengol & Miracle, 2000; Armengol et al., 2012). Esta especie aparece 
en los tres embalses del río Mijares, en los dos del cauce medio del río Turia, y 
en sólo en dos embalses de los Sistemas Júcar y Sur. Las mayores densidades se 
han encontrado en el embalse de Benagéber, con un máximo de 40 ind/l en el 
verano de 2008. La longitud corporal promedio de la hembra fue de 638±26 µm 
y del macho, de 506±35 µm; se calcularon así sus biomasas corporales promedio 
por separado, que fueron 1 µgPS para la hembra y 0,5 µgPS  para el macho.  
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Figura 3.17. Fotografía de Tropocyclops prasinus macho (abajo-izquierda y arriba-
derecha), hembra (abajo-derecha) y hembra ovígera (arriba-izquierda), fijados con formol 
al 4%. 
T. prasinus es una especie considerada prácticamente cosmopolita (Sramek-
Husek, 1957; Peacock & Smyly, 1983; Riera & Estrada, 1985; Einsle, 1993), que 
ha sido observada frecuentemente por toda Europa, excepto en el extremo 
norte, donde es menos común (Einsle, 1993; Dussart, 1969), y en el norte África 
y hasta en Japón (Dussart, 1969). Además, tiene numerosas subespecies y 
variedades, especialmente en países tropicales y subtropicales (México, Chile, 
Perú, India, Nigeria; Dussart, 1969). Ha sido citada en numerosas ocasiones en la 
Península Ibérica (Armengol, 1978; Jaume, 1993; Fernández-Rosado & Lucena 
2001; Velasco et al., 2005) con una distribución amplia; también ha sido citada 
en el plancton de lagunas de Castilla-La Mancha, coexistiendo con otras especies 
planctónicas, como Cyclops abyssorum (Boronat, 2003; Armengol et al., 2012).   
Algunos autores consideran a esta especie como heleoplanctónica (Gurney, 
1933; Hutchinson, 1967; Dussart, 1969); sin embargo, nuestro criterio y el de 
otros autores (Jaume, 1993; Melão & Rocha, 2004; Castilho-Noll et al., 2012) es 
que también muestra hábitos euplanctónicos. Por último, en cuanto a su 
alimentación, Fryer (1957b) sugirió que los copépodos ciclopoides pequeños 
tienden a ser herbívoros, incluso en edad adulta. Frecuentemente es 
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considerada como un herbívoro no filtrador (Caramujo & Boavida, 2000a). Sin 
embargo, Peacock (1981) observó que también se alimentaba de protozoos, por 
lo que debería considerarse como omnívora. 
- Cyclops cf. abyssorum: Pese a que este taxón no ha podido ser determinado 
hasta el nivel de especie, hay que destacar que todos los individuos adultos 
encontrados tenían características morfológicas semejantes, siendo poco 
probable que pertenezcan a más de una especie. Está presente en las cuencas 
del Mijares, Turia y Júcar, pero falta en todo el sistema Sur y en el Regajo 
(cuenca del Palancia). En todos los embalses en los que ha aparecido también se 
ha encontrado Acanthocyclops, incluso en la misma muestra, por lo cual los 
juveniles, muy semejantes entre las dos especies, no se han podido asignar a 
una u otra. De este modo, podemos decir que las máximas densidades a las que 
han llegado ambas especies en conjunto se alcanzaron en el embalse de 
Loriguilla, con 1061 ind/l en el verano de 2007. La máxima densidad de adultos 
de esta especie fue de 13 ind/l en el embalse de Alarcón en el verano de 2009. 
La longitud corporal promedio de la hembra (1639±208 µm) y del macho 
(1229±131 µm), permitieron se calcular así sus biomasas corporales promedio 
por separado, que fueron de 20 µgPS para la hembra y de 10 µgPS para el 
macho.  
La confusión ha reinado durante mucho tiempo en el género Cyclops, como 
consecuencia de la insuficiencia de estudios y del carácter provisional de las 
descripciones (Dussart, 1969). La monografía de Lindberg (1957) haciendo la 
revisión del género Cyclops señala 45 especies o subespecies repartidas entre 
30
o
 y 78
o
 de latitud norte (salvo una excepción). De estas formas, 27 han sido 
observadas en Europa occidental (Dussart, 1969).  
Muy probablemente nuestra especie pertenezca al grupo Cyclops gr. 
abyssorum, grupo que ya fue citado en embalses de la Península Ibérica por 
Armengol (1978) y Jaume (1993); en el de este último es considerado como un 
copépodo euplanctónico de aparición frecuente (53 de los embalses); en los 
embalses que estudió pertenecientes a la demarcación de la CHJ apareció en 
Alarcón, Contreras y Sitjar. Se puede considerar que C. gr. abyssorum sigue 
manteniendo un patrón de distribución semejante; pues continúa estando 
presente en los embalses en los que ya lo observó Jaume. Muy probablemente 
sea esta especie la que ha sido citada en numerosas ocasiones en España 
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500 µm 
(Armengol, 1978; Miracle 1978; Dussart, 1979; Jaume, 1993; Armengol & 
Miracle 1999 y 2000; Velasco et al., 1999; Boronat, 2003;  Velasco et al., 2005). 
Puesto que es un género y un grupo en revisión, no ampliaremos la información 
de ecología, hábitos y distribución de la especie. 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.18. Fotografía de Cyclops cf. abyssorum hembra (abajo) y macho (arriba) fijados 
con formol al 4%. 
- Acanthocyclops americanus: Es el microcrustáceo más extendido del actual 
estudio, estando presente en todos los embalses de todos los sistemas 
hidrográficas. Han sido encontrados individuos adultos de esta especie en el 88% 
de las muestras. Sus máximas densidades se presentan en los embalses más 
eutróficos como son Bellús y Beniarrés, donde llega a alcanzar concentraciones 
de 2518 y 3023 ind/l en Bellús (veranos 2008 y 2009, respectivamente) y 2139 
en Beniarrés (verano 2006). En los embalses en los que se han visto mayores 
concentraciones de adultos (>15 ind/l), no se ha encontrado ninguna otra 
especie de copépodo ciclopoide, lo que puede sugerir su alta capacidad 
competitiva frente a especies similares. En densidades menores la hemos 
encontrado junto con Cyclops cf. abyssorum o con Tropocyclops prasinus, e 
incluso en ciertas ocasiones coexistiendo las tres, como en los embalses de 
Escalona (invierno de 2009) o María Cristina (verano de 2007). Esta especie 
muestra en general mayores densidades poblacionales en verano que en 
invierno, aunque es una especie perenne y abundante durante todo el año. La 
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500 µm 
longitud corporal promedio de la hembra fue 1120±99 µm y la del macho 
779±65 µm, que permitieron calcular así sus biomasas corporales promedio por 
separado: 7 µgPS para la hembra y 2 µgPS para el macho. 
La taxonomía de esta especie tampoco está muy clara. Una revisión reciente, 
que incluye estudios genético-moleculares (Miracle et al., 2013), indica que la 
especie A. robustus fue aparentemente confundida al principio con A. vernalis 
(Fryer, 1985a; Einsle, 1993) y posteriormente con A. americanus. Tras esta 
revisión, es muy probable que la mayoría de individuos de la Península Ibérica, 
originalmente atribuidos a A. robustus, sean realmente A. americanus (Miracle 
et al., 2013) o al menos así lo indican los datos moleculares, genéticos y 
morfológicos. Sería conveniente realizar un estudio, que incluyera análisis 
genéticos, con muestras tomadas en diferentes sistemas para poder aclarar a 
qué especie corresponden los organismos de cada estudio.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 3.19. Fotografía de Acanthocyclops americanus macho (arriba) y hembra (abajo), 
fijados con formol al 4%. 
Esta especie ya fue citada en embalses de la Península Ibérica por 
Armengol (1978) y Jaume (1993); en el trabajo de este último es considerado 
como un copépodo ciclopoide de aparición frecuente, pues apareció en 65 
embalses de ese estudio ibérico, siendo una de las especies de mayor aporte a la 
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densidad y biomasa total en ocasiones. En el estudio de Jaume (1993) fue 
encontrado en todos los sistemas que comparte con la presente tesis (Mijares, 
Turia, Júcar y Sur). Así que con lo que respecta a la evolución de su área de 
distribución a partir de los dos estudios citados, junto con el presente estudio, se 
puede considerar que la especie sigue manteniendo un patrón de distribución 
similar, puesto que sigue estando en los embalses en los que ya se observó 
anteriormente su presencia. 
Respecto a su autoecología, se trata de una especie principalmente 
depredadora (Hopp et al., 1997; Caramujo & Boavida, 1999; García-Chicote et 
al., 2007), que ha sido relacionada con estados eutróficos del agua (Maier, 1990 
y 1998; Caramujo & Boavida, 1998); en ella también se ha descrito canibalismo 
sobre los juveniles (García-Chicote et al., 2007), al igual que depredación sobre 
otros copépodos (Van den Bosch & Gabriel, 1991; Ohman et al., 2002). Esta 
especie también ha sido encontrada con frecuencia en lagunas someras y es el 
copépodo más abundante en la Albufera de Valencia (Oltra, 1993; Alfonso, 1996; 
Antón & Armengol, 2010, 2012 y 2014). 
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Capítulo 4  
Abundancia y distribución  
del zooplancton en embalses 
 
Si el capítulo anterior describía las especies mencionando su fenología y 
distribución, éste describirá la comunidad de zooplancton por embalses. Para 
cada uno de ellos se indica la riqueza de los grupos encontrados, la densidad y la 
biomasa en los diferentes momentos muestreados, las especies que resultaron 
relevantes y algunos cambios ambientales mencionables. Este capítulo recopila 
embalse a embalse la información sobre el zooplancton que se analizará y 
discutirá en los siguientes capítulos.  
Cabe destacar que, pese a que los ciliados también serán descritos, ni 
en este capítulo ni en los siguientes serán incluidos en las medidas de 
abundancia de zooplancton total, que estarán compuestas por rotíferos, 
cladóceros y copépodos.  
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1. SISTEMA JÚCAR (LA TOBA, ALARCÓN, CONTRERAS, CORTES, 
NARANJERO, ESCALONA, TOUS, BELLÚS Y FORATA) 
La Toba: 
El embalse de La Toba se ha mantenido durante el periodo 2006 a 2009 
con una densidad de zooplancton (rotíferos, cladóceros y copépodos) alrededor 
de los 300 ind/l durante los veranos, y 100 ind/l durante los inviernos; la 
biomasa se mantiene relativamente estable alrededor de los 100 µgPS/l en los 
veranos y de los 15 µgPS/l en los inviernos (Fig. 4.1). El grupo de los rotíferos es 
el dominante en densidad en todas las ocasiones, con excepción del invierno de 
2009, cuando se produjo un importante descenso del zooplancton, habiéndose 
encontrado una densidad de sólo 4 ind/l, la mitad de los cuales fueron 
copépodos. Este descenso de zooplancton coincide con el momento en que la 
concentración de fósforo alcanzó su máximo. Con respecto a la biomasa, 
ninguno de los grupos resultó dominante durante todo el periodo de estudio, 
pero en general se dio mayor biomasa de cladóceros en verano y de copépodos 
en invierno.  La densidad de ciliados ha sido relativamente elevada (6 ind/ml) en 
2009 (verano e invierno) y menor en los demás años.  
La comunidad de rotíferos se compone en su mayoría de géneros 
cosmopolitas muy frecuentes, como Polyarthra, Hexarthra, Asplanchna, 
Synchaeta y Pompholyx. En este embalse se han encontrado una importante 
riqueza de rotíferos, con un total 27 especies. Polyarthra major se mantiene 
dominante en densidad en casi todos los veranos, y Polyarthra vulgaris-
dolichoptera en los periodos de invierno; también es destacable Hexarthra mira 
por sus elevados crecimientos en los dos últimos veranos. 
En cuanto a los cladóceros, se han encontrado 7 especies en todo el 
periodo. Ninguna destaca como dominante, tampoco considerando las 
estaciones por separado. Las especies que han sido dominantes en algún 
periodo de muestreo y que también son abundantes en otros son: 
Diaphanosoma mongolianum, Ceriodaphnia pulchella y Bosmina longirostris.  
Se han encontrado 4 especies de copépodos en este embalse, dos 
calanoides y dos ciclopoides. Aunque de los calanoides sólo hemos encontrado 
adultos en dos ocasiones y en densidades muy bajas (0,1 ind/l), son los 
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ciclopoides quienes dominan este grupo, tanto en densidad como en biomasa. 
No se observan importantes diferencias entre las distintas muestras, 
constituyendo los nauplios casi el 90% de los individuos de este grupo. Las dos 
especies ciclopoides fueron: Acanthocyclops americanus y Cyclops cf. 
abyssorum. 
En conclusión, el embalse de La Toba presenta una buena calidad del 
agua, lo cual es propio de los embalses de cabecera como este, presenta 
densidades de zooplancton bajas en invierno, pero que aumentan alrededor de 
los 300 ind/l en verano, correspondientes en su mayoría al crecimiento del 
rotífero Polyarthra major, ya que la densidad de copépodos y cladóceros en este 
embalse no es muy importante. Por ello, es destacable también que se trata de 
uno de los pocos embalses en los que los rotíferos llegan a dominar en biomasa 
en alguno de los periodos (verano de 2007 e invierno de 2008). 
  
 
Figura 4.1. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Alarcón: 
El embalse del Alarcón se mantuvo durante el periodo 2006-2009 con 
una densidad de zooplancton relativamente elevada, alrededor de los 300 ind/l 
en verano y 100 ind/l en invierno, con la única excepción del verano de 2009 
cuando se dio un importante crecimiento del zooplancton con 1235 ind/l (Fig. 
4.2). La biomasa estuvo alrededor de los 400 µgPS/l, con excepción del pico 
elevado de verano de 2006 (696 µgPS/l) y otro pico más bajo, en el invierno de 
2009 (54 µgPS/l). El grupo de los copépodos domina en general la densidad de 
este embalse, con excepción del verano de 2009, cuando como hemos 
comentado hubo un importante aumento de la densidad de zooplancton, debida 
en su mayoría a los rotíferos. La dominancia en biomasa alternó entre 
cladóceros (ej: invierno de 2007) y copépodos (ej: verano de 2006). La densidad 
de ciliados fluctuó en torno a los 2 ind/ml. 
Hubo bastante riqueza específica de rotíferos, durante todo el periodo 
24 especies en total. La comunidad de rotíferos encontrada se compuso en su 
mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Polyarthra, Keratella y 
Ascomorpha. En este embalse se encontraron distintas especies del género 
Polyarthra, como P. major, P. vulgaris-dolichoptera y P. remata. El género 
Polyarthra dominó en casi todas las muestras, también fue abundante la especie 
Keratella cochlearis var. typica, presente durante todo el año y más abundante 
en los veranos. Ascomorpha ovalis sólo apareció en verano, con una densidad 
promedio de 8 ind/l.  
En cuanto a los cladóceros, se han encontrado 6 especies. 
Diaphanosoma mongolianum es la especie más abundante en el periodo estival, 
y no aparece en invierno. Sigue en importancia Ceriodaphnia pulchella, también 
abundante sólo en verano y dominante en 2007. Daphnia y Bosmina se 
distribuyeron a lo largo de todo el año, pero con densidades inferiores. La 
comunidad de copépodos de este embalse estuvo formada por tres especies, 
estando dominada por copépodos ciclopoides, más abundantes en general en 
verano que en invierno. Sólo se han encontrado adultos calanoides de 
Copidodiaptomus numidicus. Los copépodos ciclopoides encontrados 
pertenecen a los géneros Acanthocyclops y Cyclops. 
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Hay que destacar que el elevado crecimiento de zooplancton de verano 
de 2009 se produjo un periodo después de que aumentara mucho la 
concentración de fósforo (en el invierno de 2009); también en el verano se 
mantuvo elevada. Sin embargo, la biomasa fitoplanctónica no mostró ningún 
rasgo distintivo durante este periodo.  
En conclusión, el embalse de Alarcón presenta ya cierto grado de 
empeoramiento de la calidad del agua con respecto al embalse anterior (La 
Toba), pero todavía no muy acusado. Presenta abundancias relativamente 
elevadas de zooplancton y ciliados, sobre todo en verano, con máximos de 
densidad de zooplancton de 1235 ind/l y máximos de biomasa de 696 µgPS/l. 
Los crecimientos han sido debidos en gran parte a individuos inmaduros de 
copépodos ciclopoides, con excepción del verano de 2009 cuando se produjo un 
importante crecimiento de Polyarthra major.  
  
 
Figura 4.2. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Contreras: 
El embalse del Contreras se ha mantenido durante el periodo 2006-
2009 con una baja densidad de zooplancton, superando los 50 ind/l sólo en una 
ocasión (invierno de 2008), cuando se llegó a los 148 ind/l (Fig. 4.3). La biomasa 
se mantiene entre los 30 y 40 µgPS/l en invierno y en verano se muestra un poco 
más fluctuante, entre los 20 y 50 µgPS/l. El grupo de los rotíferos ha dominado 
en densidad las muestras de invierno, aunque en biomasa fueran los copépodos 
los dominantes. La densidad de ciliados ha tenido valores bajos (cerca de los 0,5 
ind/ml), menos en los veranos de 2006 y 2008, cuando se observaron 8 y 3 
ind/ml, respectivamente. En verano ninguno de los grupos parece dominar 
ampliamente sobre los demás en densidad y la biomasa en general se reparte 
entre los copépodos y los cladóceros, siendo la biomasa de los rotíferos muy 
baja (promedio de todo el periodo, menor de 2 µgPS/l). 
Los rotíferos presentan una importante riqueza específica, pues han 
sido encontradas 29 especies durante todo el periodo. La comunidad de 
rotíferos encontrada se compone en su mayoría de géneros cosmopolitas muy 
frecuentes, como Polyarthra, Synchaeta, Hexarthra y Ascomorpha. Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera fue dominante en densidad en casi todos los periodos de 
muestreo, menos en los últimos dos inviernos. Llama la atención el gran 
crecimiento experimentado por Polyarthra remata en el invierno de 2008 (100 
ind/l). Le sigue en importancia el género Synchaeta en los inviernos; y Hexarthra 
oxyuris y Ascomorpha ovalis, en verano.  
Se han encontrado 5 especies de cladóceros. Diaphanosoma 
mongolianum es la especie más abundante en el periodo estival, al que sigue 
Bosmina longirostris, encontrada en casi todos los muestreos de este embalse. 
Siguen en abundancia las dos congenéricas Ceriodaphnia pulchella y C. dubia y 
también Daphnia galeata.  
La comunidad de copépodos se compone de 3 especies. Suele alternar 
en dominancia entre calanoides y ciclopoides, y las densidades de estos dos 
grupos suelen ser similares. Los adultos ciclopoides pertenecen a las especies 
Acanthocyclops americanus y Cyclops cf. abyssorum; y la única especie calanoide 
de la que se han encontrado individuos maduros ha sido Copidodiaptomus 
numidicus. 
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El máximo de densidad del zooplancton tuvo lugar en el invierno de 
2008 (148 ind/l), tras el cual, en el verano de 2008, se observaron los valores 
más elevados de fitoplancton y concentración de clorofila a, junto con el pico 
más bajo de biomasa de zooplancton (22 µgPS/l). Llama la atención que en estos 
dos periodos de muestreo (año 2008) fuera cuando se observaron las menores 
concentraciones de fósforo total. 
En conclusión, el embalse del Contreras presenta una calidad de sus 
agua relativamente buena, densidades y biomasa de zooplancton (y ciliados) 
bajas, con algunos episodios de mayor crecimiento. No se han observado 
grandes cambios en la comunidad durante el periodo de estudio, con excepción 
de la preferencia estacional de las especies estenotermas.  
  
 
Figura 4.3. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Cortes: 
El embalse del Cortes ha mostrado una baja densidad de zooplancton 
durante el periodo 2006-2009, superando los 60 ind/l sólo en una ocasión, en el 
invierno de 2008, cuando llegó a los 185 ind/l (Fig. 4.4). La biomasa se comporta 
muy similar a la densidad, manteniéndose baja durante todo el periodo de 
estudio (20-40 µgPS/l), con excepción del invierno de 2008 en el que se 
superaron los 300 µgPS/l. En todas las muestras se da una dominancia de los 
rotíferos en densidad y de los copépodos en biomasa. La densidad de ciliados ha 
estado en valores bajos (cerca de los 0,5 ind/ml), con la excepción de los veranos 
de 2007 y 2008, cuando se observaron 2,7 y 4,2 ind/ml, respectivamente. 
La comunidad de rotíferos presenta 22 especies considerando todo el 
periodo de estudio, y está compuesta en su mayoría por géneros cosmopolitas 
muy frecuentes como Polyarthra, Synchaeta, Keratella y Ascomorpha. Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera se mantiene dominante en densidad en casi todos los 
periodos de muestreo, al que siguen en importancia Synchaeta pectinata, 
presente durante todo el año, y S. oblonga  en invierno.  
En cuanto a los cladóceros, encontramos una riqueza de 6 especies. 
Ceriodaphnia pulchella es la especie más abundante, distribuyéndose a lo largo 
de todo el año. Diaphanosoma mongolianum es la especie más abundante en el 
periodo estival, y Daphnia galeata, en los inviernos.  
Se han encontrado tres especies de copépodos, un calanoide y dos 
ciclopoides. La comunidad de copépodos suele estar dominada por copépodos 
calanoides, aunque sólo se han observado adultos de Copidodiaptomus 
numidicus. Los copépodos ciclopoides detectados pertenecen a las especies 
Acanthocyclops americanus y Cyclops cf. abyssorum.  
Tras el pico elevado de zooplancton en el invierno de 2008 (densidad de 
185 ind/l y biomasa de 317 µgPS/l), se observó en verano el valor más elevado 
de concentración de clorofila a del periodo, junto con uno de los mayores 
crecimientos de biomasa de fitoplancton. Acompañando estos crecimientos de 
producción primaria, también hubo valores muy elevados de fósforo total y de 
nitrógeno Kjeldahl.  
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En conclusión, el embalse del Cortes, que recibe el agua proveniente de 
los dos embalses anteriores (Alarcón y Contreras), tiene un estado de calidad del 
agua relativamente bueno y presenta densidades bajas de zooplancton con 
predominancia de especies herbívoras. No se han observado grandes cambios 
en la comunidad durante el periodo de estudio, con excepción del pico de 
invierno de 2008 ya comentado.  
 
  
 
Figura 4.4. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Naranjero: 
El embalse del Naranjero se ha mantenido durante el periodo 2006-
2009 con una densidad de zooplancton (rotíferos, cladóceros y copépodos) 
relativamente baja, no superando en ningún muestreo los 35 ind/l (Fig. 4.5). La 
biomasa también ha sido relativamente baja (alrededor de 30 µgPS/l), siguiendo 
un patrón parecido a la densidad. El grupo de los copépodos ha dominado en 
general las muestras de verano en densidad y biomasa, y el de los rotíferos las 
muestras de invierno en densidad, aunque la biomasa pertenecía en su mayoría 
a los cladóceros. La densidad de ciliados también ha resultado bastante baja casi 
siempre, con la excepción de un pico de ciliados que se dio en el verano de 2009, 
con 12 ind/ml. 
En el presente embalse han sido encontradas 26 especies de rotíferos. 
Su comunidad se compone en su mayoría de géneros cosmopolitas muy 
frecuentes, como Polyarthra, Synchaeta, Keratella y Asplanchna. Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera se mantiene dominante en densidad en casi todos los 
periodos de muestreo, seguido en importancia por Synchaeta oblonga en 
invierno. En este embalse se han encontrado representantes de todas las 
especies y variedades del género Keratella presentes en este estudio, en general 
en bajas concentraciones.  
En cuanto a los cladóceros, se ha detectado bastante riqueza específica, 
con un total de 7 especies, de las que 5 son típicamente euplanctónicas. 
Diaphanosoma mongolianum es el taxón más abundante en el periodo estival, al 
que siguen especies como Ceriodaphnia pulchella, Daphnia galeata y Bosmina 
longirostris, que se distribuyen a lo largo de todo el año, pero con densidades 
relativamente bajas.  
Sólo han sido encontradas dos especies de copépodos durante todo el 
estudio. La comunidad de copépodos suele estar dominada por los calanoides, 
más abundantes en general en verano que en invierno. Sólo se han visto adultos 
calanoides de Copidodiaptomus numidicus y ciclopoides de Acanthocyclops 
americanus. 
En el verano de 2009 coinciden varios máximos de las variables 
estudiadas, como son el zooplancton, los ciliados, la biomasa de fitoplancton y el 
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fósforo total, denotando un aumento de la producción y un empeoramiento de 
la calidad de agua. 
En conclusión, el embalse del Naranjero, situado poco después del 
embalse de Cortes, continúa presentado en general una calidad de las aguas 
relativamente buena, y exhibe densidades (y biomasa) bajas de zooplancton con 
predominancia de especies herbívoras, aunque parece observarse un 
empeoramiento de la calidad del agua en el verano de 2009.   
 
 
  
 
Figura 4.5. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Escalona: 
El embalse de Escalona se ha mantenido durante el periodo 2006-2009 
con una densidad de zooplancton en torno a los 200 ind/l, a excepción del 
verano de 2008 cuando experimentó un importante crecimiento y llegó hasta los 
1991 ind/l (Fig. 4.6). La biomasa sigue un patrón muy parecido a la densidad, 
ligeramente ascendente en los inviernos (de los 100 a los 200 µgPS/l) y en 
verano se halla entre 200 y 300 µgPS/l, con un pico acusado en 2008, cuando 
llegó a los 436 µgPS/l. El grupo de los rotíferos ha dominado en general en 
densidad las muestras de este embalse, con excepción del verano de 2006, 
momento en que fueron muy poco abundantes. La biomasa está dominada en 
general por copépodos en verano y cladóceros en invierno. La densidad de 
ciliados es elevada, sobre todo en los veranos de 2008 y 2009, cuando superó los 
17 ind/ml. 
En este embalse se han encontrado 25 especies de rotíferos durante 
todo el estudio, en su mayoría géneros cosmopolitas muy frecuentes como 
Polyarthra, Keratella y Synchaeta. Polyarthra vulgaris-dolichoptera es dominante 
en la mayoría de los periodos de muestreo, llegando a una densidad máxima de 
1375 ind/l en el verano de 2008. Le sigue en importancia Keratella cochlearis 
var. typica, la cual experimentó un importante crecimiento en el verano de 
2008; ambas especies están presentes en las dos estaciones muestreadas. Otras 
especies con densidades puntualmente elevadas fueron Synchaeta pectinata 
(invierno de 2009), Synchaeta oblonga (invierno de 2009) y Keratella quadrata 
(invierno de 2008). 
Se ha observado una gran riqueza dentro del grupo de los cladóceros, 
habiéndose encontrado hasta 10 especies, 6 de ellas euplanctónicas. 
Diaphanosoma mongolianum es la especie dominante en los periodos estivales, 
con un máximo en el verano de 2008 de 49 ind/l; cabe destacar que esta especie 
termófila aparece en este embalse hasta en invierno. Bosmina longirostris se 
presenta también en casi todos los muestreos, incluso siendo el cladócero 
dominante en densidad (76 ind/l) en el verano de 2007. También aparecen otras 
especies en menor densidad, pertenecientes a los géneros Ceriodaphnia, 
Daphnia, Ilyocryptus, Macrothrix y Alona.  
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La comunidad de copépodos, con 4 especies en total, suele estar 
dominada por ciclopoides, más abundantes en general en verano que en 
invierno. Sólo se han encontrado adultos calanoides de Copidodiaptomus 
numidicus, mientras que el grupo de los ciclopoides está representado por las 
tres especies: Acanthocyclops americanus, Cyclops cf. abyssorum y Tropocyclops 
prasinus. 
Hay que destacar el verano de 2008, cuando se observó el máximo 
elevado de zooplancton, con una densidad de 1991 ind/l y una biomasa de 436 
µgPS/l (lo mismo ocurre con los ciliados) y además, la concentración de clorofila 
a también aumentó ligeramente. Entonces fue cuando se observaron los valores 
más bajos de nutrientes, tanto de fósforo total como de nitrógeno total. En 
conclusión, el embalse de Escalona, cuyas aguas se incorporarán a continuación 
al cauce del río Júcar, no presenta una buena calidad del agua, y ha mantenido 
una abundancia relativamente elevada de zooplancton, mayor en los últimos 
años.  
   
 
Figura 4.6. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Tous: 
El embalse del Tous ha mostrado durante el periodo 2006-2009 una 
baja densidad de zooplancton, superando los 40 ind/l sólo en una ocasión 
(verano de 2009), cuando se quintuplicó el promedio de los muestreos 
anteriores (124 ind/l). La biomasa se sitúa en torno a los 30 µgPS/l durante todo 
el periodo, a excepción del pico ya nombrado de verano de 2009, momento en 
que prácticamente llegó a los 90 µgPS/l. Como grupo dominante en densidad se 
va alternando entre los rotíferos y los copépodos, teniendo en general los 
cladóceros también una buena representación. En biomasa el grupo dominante 
son los copépodos en todas las muestras, con la única excepción de verano de 
2008, cuando se dio un importante crecimiento de cladóceros que los hizo 
dominantes. La densidad de ciliados sigue una dinámica parecida, 
manteniéndose por debajo de los 2 ind/ml hasta verano de 2009 cuando se 
quintuplicó de nuevo este valor, con más de 10 ind/ml (Fig. 4.7). 
En este embalse se ha encontrado una gran riqueza de especies de 
rotíferos considerando todo el periodo de estudio, con 31 especies. Su 
comunidad se compone en su mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes 
como Polyarthra, Hexarthra y Keratella. Polyarthra vulgaris-dolichoptera es 
dominante en densidad en la mayoría de los periodos de muestreo; el resto de 
especies que en algún momento fueron las dominantes del grupo de los 
rotíferos fueron: Hexarthra oxyuris (verano de 2009), Polyarthra remata (verano 
de 2007), Keratella quadrata (invierno de 2008) y Pompholyx sulcata (verano de 
2008). Puntualmente se observó en el verano de 2007, un crecimiento de 
Brachionus plicatilis, cuando fue el tercer rotífero más abundante.  
En cuanto a los cladóceros, también se ha detectado una importante 
riqueza de especies, en total 8, en su mayoría euplanctónicas. Diaphanosoma 
mongolianum es la más abundante en el periodo estival, y cabe destacar que 
esta especie, a pesar de ser considerada termófila, aparece en el embalse en 
todos los inviernos, aunque en menores densidades. Durante esta época 
Ceriodaphnia dubia y Ceriodaphnia reticulata son las más abundantes. Bosmina 
longirostris y Daphnia galeata constituyen el resto de las especies frecuentes en 
este embalse.  
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Hemos detectado tres especies de copépodos, dos ciclopoides y un 
calanoide, siendo este último el que suele dominar en los diferentes periodos, 
más abundantes en general en verano que en invierno. Sólo se han encontrado 
calanoides adultos de Copidodiaptomus numidicus. Los ciclopoides hallados 
pertenecen a las especies Acanthocyclops americanus y Tropocyclops prasinus. 
En conclusión, el embalse del Tous, que reúne las aguas que provienen 
de los embalses anteriores (por la cola las aguas del Naranjero y por la zona 
media las aguas de Escalona), presenta en general una relativa buena calidad del 
agua durante el periodo de estudio. Se observan densidades y biomasas bajas de 
zooplancton con predominancia de especies herbívoras. No se han visto grandes 
cambios en la comunidad durante el periodo de estudio, con excepción del gran 
crecimiento de zooplancton y ciliados que se observó en el verano de 2009. Por 
último, hay que destacar la gran riqueza de rotíferos encontrada en las muestras 
de este embalse. 
 
 
Figura 4.7. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Bellús: 
Ha tenido durante el periodo 2006-2009 una densidad de zooplancton 
muy elevada, con un promedio de todo el periodo de casi 6000 ind/l y un 
máximo de 22184 ind/l en el verano de 2009. La biomasa también ha resultado 
muy alta, siendo menor en invierno (entre 100 y 500 µgPS/l), pero en verano se 
observa una tendencia ascendente desde 1300 µgPS/l en 2006 a 3400 µgPS/l en 
2009. El grupo de los rotíferos domina en densidad durante todo el periodo, y el 
de los copépodos la biomasa. La densidad de ciliados ha experimentado en 
varias ocasiones grandes crecimientos, superando incluso los 200 y 500 ind/ml. 
Su comunidad de rotíferos se compone en su mayoría de géneros 
cosmopolitas muy frecuentes como Keratella, Polyarthra, Pompholyx y 
Brachionus, cuya riqueza asciende a 21 especies. Polyarthra vulgaris-
dolichoptera, presente en todas las muestras,  es el rotífero dominante en la 
mayoría de los muestreos. Otras especies, frecuentes y abundantes en este 
embalse, desarrollaron importantes crecimientos en casos puntuales cuando 
llegaron a ser dominantes, como Keratella cochlearis var. typica, Pompholyx 
sulcata y Brachionus angularis; entre ellos, destaca el gran crecimiento que 
experimentó Keratella cochlearis var. typica el verano de 2009, alcanzando 
13624 ind/l. También Keratella tropica y Brachionus calyciflorus presentan 
algunos grandes desarrollos poblacionales en verano (961 y 806 ind/l, 
respectivamente). Las demás especies presentes, pero con menores densidades 
pertenecen a los géneros (Keratella, Hexarthra, Brachionus, Asplanchna, 
Trichocerca, Platyias, Lecane, Lepadella, Synchaeta y rotíferos bdeloides).  
En cuanto a los cladóceros, se han encontrado 8 especies, aunque son 
fundamentalmente dos las que abundan: Bosmina longirostris, presente durante 
todo el año, es dominante en densidad en la mayoría de los casos, y ha llegado a 
presentar un máximo en el invierno de 2009 (113 ind/l); y Moina micrura, 
presente sólo en verano, con importantes crecimientos en los dos primeros 
veranos, con un máximo de 59 ind/l en el verano de 2006. También aparecieron 
otros géneros, como Ceriodaphnia, Daphnia, Chydorus, Leydigia y Alona.   
La única especie de copépodo encontrada en el embalse en todo el 
periodo de estudio fue Acanthocyclops americanus, y no apareció ningún 
individuo (adulto o inmaduro) de copépodo calanoide. La población de A. 
americanus es más abundante en general en verano que en invierno, llegando a 
un máximo de 3026 ind/l en el verano de 2009.  
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El embalse ha alcanzado concentraciones muy elevadas de nutrientes y 
gran producción planctónica, como en el invierno de 2007, cuando a pesar de 
tener la mayor concentración de nutrientes (fósforo total y nitrógeno), fue uno 
de los momentos de menor producción primaria y desarrollo de zooplancton. En 
cambio, en el verano de 2009, cuando ocurre el otro gran pico de concentración 
de fósforo total, la concentración de clorofila a, la biomasa fitoplanctónica, el 
zooplancton y los ciliados experimentaron un crecimiento enorme.  
En conclusión, el embalse de Bellús, en el cauce del río Albaida (con 
aguas contaminadas de muy mala calidad), presenta, igual que su río, una mala 
calidad del agua durante todo el periodo de estudio. Se observan  abundancias 
muy elevadas de zooplancton con grandes dominancias de una o dos especies 
sobre todas las demás, llegándose a un máximo de densidad de 22184 ind/l y 
uno de biomasa de 3364 µgPS/l. Los grupos dominantes son los rotíferos (en 
densidad) y copépodos (en biomasa) durante todo el periodo, mientras que los 
cladóceros suponen una muy baja proporción. No se han observado grandes 
cambios en la comunidad salvo los crecimientos masivos puntuales.   
 
 
Figura 4.8. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Forata: 
Este embalse se ha mantenido durante el periodo 2006-2009 con una 
elevada densidad de zooplancton, teniendo un promedio del periodo de casi 600 
ind/l; en las muestras de verano se observa una tendencia al descenso desde los 
895 ind/l en el verano de 2006 hasta 287 ind/l en el verano de 2009 (Fig. 4.9). La 
biomasa fue también elevada; en verano se situó alrededor de los 500 µgPS/l y 
en invierno fluctuó entre 300 y 1200 µgPS/l. El grupo de los rotíferos ha 
dominado en densidad en la mayoría de los periodos de muestreo, con 
excepción de los verano de 2008 y 2009. Los copépodos han dominado la 
biomasa de los veranos y los cladóceros la de los inviernos. La densidad de 
ciliados ha sido muy fluctuante y puntualmente muy elevada (111662, 9965 y 
15349 ind/l en el invierno de 2007 y los veranos de 2008 y 2009, 
respectivamente). 
La comunidad de rotíferos tiene una riqueza de 22 especies, y se 
compone en su mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes como 
Keratella, Polyarthra, Filinia, Asplanchna, Synchaeta y Hexarthra. Destaca Filinia 
opoliensis, que pese a ser una especie considerada cosmopolita, no es frecuente 
que domine en densidad el zooplancton de estos embalses; sin embargo, en este 
domina en densidad la mayoría de los veranos y, dada su estenotermia de aguas 
frías, no aparece en invierno. Keratella cochlearis y Polyarthra vulgaris-
dolichoptera se presentan durante todo el año, siendo las dominantes en los 
inviernos de 2009 y 2007, respectivamente. Keratella cochlearis var. tecta y 
Asplanchna priodonta, aunque están ausentes en algunos muestreos, también 
fueron puntualmente dominantes en el verano de 2006 e invierno de 2008, 
respectivamente. Así se observa que el rotífero dominante en cada muestreo 
alterna entre distintas especies.  
En cuanto a los cladóceros, hemos encontrado 9 especies durante el 
periodo de estudio. Bosmina longirostris y Daphnia galeata son los únicos 
cladóceros encontrados en todos los muestreos, que dominan a su vez la 
mayoría de ellos. Otras especies, como Ceriodaphnia dubia y Moina micrura, 
también presentan puntualmente importantes abundancias y aparecen 
fundamentalmente en verano. Además, también se ven esporádicamente 
algunos otros géneros con densidades bajas, como Diaphanosoma, Daphnia (D. 
pulicaria), Pleuroxus, Chydorus y Alona.  
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Los copépodos están dominados por ciclopoides, más abundantes en 
general en verano que en invierno. Sólo se han encontrado adultos del calanoide 
Copidodiaptomus numidicus y del ciclopoide Acanthocyclops americanus. 
Cabe destacar que durante el periodo de estudio se ha observado un 
descenso de las concentraciones estivales de zooplancton (2006 a 2009), a la vez 
que se producía el efecto contrario en ciliados, lo que se corresponde a una 
elevada producción en cualquiera de los periodos. Los aumentos de la 
concentración de fósforo total coinciden con los dos máximos de biomasa de 
fitoplancton en  los inviernos de 2007 y 2009, al mismo momento en que se 
producen dos importantes incrementos de densidad de zooplancton. 
En conclusión, las aguas del río Magro, en un mal estado de calidad 
(debido sobre todo a vertidos industriales, urbanos, agrícolas y ganaderos), se 
recogen en el embalse de Forata, que también presenta mala calidad del agua; 
las abundancias de zooplancton y ciliados son elevadas, llegando a máximos de 
densidad de 895 ind/l y de biomasa de 1193 µgPS/l, siendo monoespecíficas en 
muchas ocasiones.  
   
 
Figura 4.9. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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2. SISTEMA TURIA (ARQUILLO DE SAN BLAS, BENAGÉBER Y 
LORIGUILLA) 
Arquillo de San Blas: 
Este ecosistema ha aumentado su densidad de zooplancton durante el 
periodo de estudio, desde menos de 100 ind/l en 2006-2007 hasta los 244 ind/l 
encontrados en el verano de 2009. La biomasa de zooplancton se ha mantenido 
en torno a los 25 µgPS/l en los inviernos, y en los veranos ha sido más 
fluctuante, desde el máximo de 195 µgPS/l en 2006, al mínimo de 56 µgPS/l en 
2007 (Fig. 4.10). En los periodos estivales, a la vez que se da el aumento de 
densidad con el tiempo, también se observa un cambio en la composición del 
zooplancton, pasando de una dominancia de copépodos en 2006 a la 
dominancia de rotíferos en 2009. La biomasa en los veranos está prácticamente 
repartida entre los copépodos y los cladóceros, y en invierno son los copépodos 
los dominantes. La densidad de ciliados ha sido más o menos constante 
alrededor de 1 ind/ml, sin observarse ninguna tendencia en el tiempo. 
La comunidad de rotíferos está formada por 21 especies y se compone 
en su mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Ascomorpha, 
Keratella, Polyarthra y Synchaeta. No aparece una especie claramente 
dominante en densidad a lo largo de todo el periodo de estudio, y va cambiando 
entre las especies: Polyarthra major, Ascomorpha ovalis, Hexarthra mira en los 
veranos; y Synchaeta oblonga y Keratella cochlearis en los inviernos. 
En cuanto a los cladóceros se han encontrado 6 especies. Ceriodaphnia 
dubia y Diaphanosoma mongolianum son las más abundantes, y se desarrollan 
en el periodo estival. También están presentes otras especies de los géneros 
Daphnia, Bosmina y Chydorus,  aunque en densidades más bajas. Hay que 
destacar que en invierno hay muy baja densidad de cladóceros, y ninguna de las 
especies en la época tiene una densidad mayor de 0,5 ind/l. 
Se han encontrado 3 especies de copépodos, dos ciclopoides 
(Acanthocyclops americanus y Cyclops cf. abyssorum) y un calanoide 
(Neolovenulla alluaudi). La dominancia suele alternar entre calanoides y 
ciclopoides, ya que las densidades de estos dos grupos suelen ser similares.  
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El mayor desarrollo (en densidad) del zooplancton del periodo, en el 
verano de 2009, vino acompañado de un aumento de los niveles de fósforo total 
y nitrógeno total; sin embargo, la producción primaria alcanzó su máximo en el 
verano anterior (2008), cuando tanto la concentración de clorofila a como la 
biomasa de fitoplancton tuvieron sus picos. 
En conclusión, el embalse de Arquillo de San Blas presenta un buen 
estado de calidad de las aguas en general, propio de los embalses de cabecera 
como es éste; sin embargo, ya se observan leves síntomas de contaminación, 
posiblemente debidos a vertidos al río. Las densidades zooplanctónicas resultan 
relativamente bajas en los primeros años y aumentan en los últimos veranos, 
debido sobre todo al mayor desarrollo de los rotíferos, por lo cual el crecimiento 
no es tan llamativo en términos de biomasa. 
 
 
 
Figura 4.10. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Benagéber: 
El embalse de Benagéber presenta grandes variaciones de la densidad 
de zooplancton durante el periodo 2006-2009. En los inviernos y en el verano de 
2006 la densidad se encuentra en torno a los 100 ind/l (Fig. 4.11); mientras que 
en el resto de veranos las concentraciones son muy superiores (de 1300 a 2100 
ind/l). La biomasa sigue un patrón muy parecido, estando entre 100 y 200 µgPS/l 
en los inviernos y en el verano de 2006, y ascendiendo el resto de veranos 
(2007-2009) hasta casi 400 µgPS/l. El grupo zooplanctónico dominante no sigue 
tampoco un patrón claro, pero en general en invierno son los copépodos en 
densidad y biomasa, y en verano los rotíferos en densidad y los cladóceros y 
copépodos en biomasa. La densidad de ciliados es bastante fluctuante también, 
variando desde 0,5 ind/ml del verano de 2006 a 9,4 ind/ml, encontrados en el 
verano de 2008. 
Se ha detectado bastante riqueza específica de rotíferos, en total 28 
especies. La comunidad de rotíferos se compone en su mayoría de géneros 
cosmopolitas muy frecuentes, como Keratella, Polyarthra y Synchaeta. La 
especie Keratella cochlearis, en sus variedades typica y tecta, domina todas las 
muestras de verano, mientras que en invierno se mantiene en muy baja 
densidad. El género Synchaeta (especies S. oblonga y S. pectinata) domina en la 
mayoría de inviernos, y Polyarthra major, presente durante todo el año, domina 
la muestra del invierno restante (2007).  
En cuanto a los cladóceros, sólo han aparecido 5 especies. Ceriodaphnia 
pulchella es el más abundante y dominante en verano, llegando hasta los 84 
ind/l en 2009; y Bosmina longirostris y Daphnia galeata, en los inviernos. 
Diaphanosoma mongolianum también es abundante en el periodo estival y está 
ausente en invierno. 
La comunidad de copépodos de este embalse la forman 4 especies y 
suele estar dominada por ciclopoides, ya que los calanoides presentan siempre 
densidades muy bajas (de 0,1 a 15 ind/l), mientras que los ciclopoides se 
mantienen en densidades mucho mayores, llegando incluso a los 685 ind/l en el 
verano de 2008 (cuando no fue encontrado ningún calanoide). Sólo se han 
encontrado adultos calanoides de Neolovenulla alluaudi. Los ciclopoides 
presentes pertenecen a las especies Acanthocyclops americanus, Cyclops cf. 
abyssorum y Tropocyclops prasinus. 
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Al igual que sucedía en Arquillo de San Blas, el máximo de producción 
primaria (biomasa de fitoplancton y concentración de clorofila a) se dio en el 
verano de 2008, aunque tampoco parece coincidir con el de fósforo total, que 
ocurre después. En el zooplancton no se observan cambios en este periodo, ya 
que en todos los últimos veranos fue muy abundante.  
En conclusión, el embalse de Benagéber, situado muchos kilómetros 
aguas abajo con respecto al anterior (Arquillo de San Blas), presenta una mala 
calidad de sus aguas, con elevados crecimientos de fitoplancton, y de 
zooplancton. Se observan grandes variaciones en cuanto a las concentraciones 
de cada grupo de zooplancton, y lo mismo sucede con los ciliados; no se ha 
encontrado un patrón claro de variación, aunque, en general, se pueden 
considerar muy elevadas las densidades y biomasas zooplanctónicas estivales 
(excepto en 2006).  
 
Figura 4.11. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Loriguilla: 
Se ha mantenido durante el periodo 2006-2009 con una densidad 
media de zooplancton que no supera los 200 ind/l, con la excepción del verano 
de 2007, cuando se dio un importante crecimiento puntual de la densidad (1346 
ind/l). La biomasa sigue el mismo patrón que la densidad, habiéndose situado 
entre 20 y 90 µgPS/l durante todo el periodo de estudio, con excepción de un 
pico de 474 µgPS/l en el verano de 2007. En las muestras de invierno se observa 
una densidad similar de rotíferos y copépodos, pero la biomasa en su mayoría 
pertenece al grupo de los cladóceros en los dos primeros inviernos. El grupo de 
los rotíferos ha dominado en general las muestras de verano en densidad, con 
excepción del verano de 2007, en el que, como decíamos, se produjo un 
importante crecimiento del zooplancton, debido en su mayoría a copépodos 
ciclopoides inmaduros (80%), que dominan ampliamente tanto la densidad 
como la biomasa de ese periodo. La densidad de ciliados en invierno se ha 
mantenido muy baja, mientras que en verano se observa un mayor desarrollo de 
este grupo; incluso en el verano de 2009 hubo un crecimiento masivo en el que 
se contraron más de 80 ind/ml (Fig. 4.12). 
La comunidad de rotíferos está formada por 28 especies y se compone 
en su mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes, como Polyarthra, 
Keratella, Ascomorpha y Synchaeta. Polyarthra vulgaris-dolichoptera  y 
Polyarthra remata se mantienen dominantes en densidad en casi todos los 
periodos de muestreo; les siguen en importancia Ascomorpha ovalis, Synchaeta 
oblonga y Keratella cochlearis var. tecta; es llamativo el crecimiento de esta 
última en el verano de 2007, ya que en el resto del periodo de estudio se trata 
de una especie que se mantiene en densidades muy bajas.  
En cuanto a los cladóceros, hay 8 especies. Bosmina longirostris es la 
única especie encontrada en todos los muestreos, con dominancia en la mayoría 
de los veranos, con excepción del verano de 2009, que está dominado por 
Ceriodaphnia dubia. En la época estival también están presentes Diaphanosoma 
mongolianum y Ceriadaphnia pulchella, mientras que en invierno dominan 
Daphnia galeata y Ceriodaphnia reticulata. También aparecen otros géneros 
(Chydorus y Alona) que han surgido puntualmente y con menores densidades. La 
comunidad de copépodos está formada por 4 especies, 3 ciclopoides y un 
calanoide. Dominan ampliamente los primeros, más abundantes en general en 
Capítulo 4. Abundancia y distribución del zooplancton en embalses 
115 
verano que en invierno. Los adultos ciclopoides encontrados pertenecen a las 
especies Acanthocyclops americanus, Cyclops cf. abyssorum y Tropocyclops 
prasinus. También se han encontrado calanoides pertenecientes a la especie 
Neolovenula alluaudi, pero en muy bajas densidades y no en todos los periodos.  
El máximo de zooplancton en el verano de 2007 coincide con los valores 
más elevados de biomasa fitoplanctónica. Sin embargo, los periodos de mayor 
concentración de nutrientes no se ven reflejados en una mayor producción 
planctónica.  
En conclusión, el embalse de Loriguilla presenta mejor estado de 
calidad de las aguas que el anterior (Benagéber), a pesar de encontrarse a pocos 
kilómetros de él y aguas abajo. Las densidades de zooplancton en general no son 
muy elevadas, sobre todo en invierno, pero se han dado algunos crecimientos 
puntuales de zooplancton y ciliados muy elevados en los veranos de 2007 y 
2009, respectivamente.  
 
 
Figura 4.12. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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3. SISTEMA MIJARES (ARENÓS, SITJAR, MARÍA CRISTINA Y 
REGAJO) 
Arenós: 
Este embalse ha experimentado un importante crecimiento en la 
densidad de zooplancton durante el periodo 2006-2009, duplicando en los años 
2008-09 la densidad de los otros (2006-2007). La misma dinámica ha sido 
observada para los ciliados, llegando incluso a alcanzar en el último periodo casi 
40 ind/ml (Fig. 4.13). Se detecta una marcada diferencia estacional en el 
zooplancton, siendo las abundancias de los inviernos inferiores a los de verano, 
tanto en densidad como en biomasa. El máximo de zooplancton ocurre en el 
verano de 2008, cuando se observan una densidad de 671 ind/l y una biomasa 
de 258 µgPS/l. El grupo de los rotíferos ha dominado en densidad en 
prácticamente todos los periodos, tanto en verano como en invierno. En 
biomasa, son los copépodos quienes dominan durante todo el periodo.  
La comunidad de rotíferos se compone de 23 especies, en su mayoría 
de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Polyarthra, Pompholyx y 
Synchaeta. El género Polyarthra resulta dominante en densidad en casi todos los 
periodos de muestreo, siendo en más ocasiones dominante P. major y en otras 
P. remata. Hay que destacar que en este embalse se han encontrado todas las 
especies del género Polyarthra citadas en este estudio, incluso P. euryptera, la 
cual aparece sólo en una ocasión (verano 2006). Pompholyx sulcata, no muy 
abundante en este embalse, experimentó en el verano de 2009 un gran 
crecimiento alcanzando los 269 ind/l, la mayor densidad encontrada en el 
zooplancton de este embalse.  
En cuanto a los cladóceros, sólo se han visto 4 especies. Bosmina 
longirostris es la encontrada en todos los muestreos, con dominancia en los 
inviernos y algunos veranos, llegando a alcanzar 30 ind/l en el verano de 2006. 
En verano es también abundante y dominante en algunas ocasiones 
Diaphanosoma mongolianum, prácticamente ausente en los inviernos. Las otras 
dos especies encontradas son Ceriodaphnia dubia y Daphnia galeata, que han 
aparecido puntualmente y con menores densidades.  
Se han encontrado 4 especies de copépodos, 3 ciclopoides 
(Acanthocyclops americanus, Tropocyclops prasinus y Cyclops cf. abyssorum) y 1 
calanoide (Copidodiaptomus numidicus). La comunidad de copépodos está 
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dominada ampliamente por ciclopoides, más abundantes en general en verano. 
Los calanoides aparecen en muy bajas densidades y no en todos los periodos.  
Parece observarse una relación entre el llenado del embalse y la 
densidad de zooplancton encontrada en él, ya que en los primeros años, con 
menor volumen de agua, la densidad fue mucho menor que en los muestreos 
finales, cuando el volumen de agua ya estaba estabilizado, si bien, respecto al 
resto de las variables estudiadas, sólo coinciden el mayor crecimiento de 
producción primaria (biomasa de fitoplancton, concentración de clorofila a y 
disminución de la profundidad del Disco de Secchi) con el mayor desarrollo de 
zooplancton y ciliados en el verano de 2008.  
En conclusión, el embalse del Arenós, en el cauce medio del río Mijares, 
parece haber empeorado la calidad de sus aguas durante el periodo de estudio, 
y ha experimentado a su vez un crecimiento en la densidad del zooplancton, 
debido fundamentalmente al género Polyarthra y a crecimientos puntuales de 
otros rotíferos, aunque todo esto coincide con el momento de su llenado.   
 
 
Figura 4.13. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Sitjar: 
El embalse del Sitjar se ha mantenido durante el periodo 2006-2009 con 
baja densidad de zooplancton, no superando en ningún muestreo los 50 ind/l 
(Fig. 4.14). El grupo de los rotíferos ha dominado en general las muestras en 
densidad, con excepción del verano de 2009, cuando los copépodos fueron casi 
el 90% de la muestra. La biomasa en verano ha estado por debajo de los 30 
µgPS/l (debida mayoritariamente a los cladóceros), a excepción del último 
verano (2009), cuando experimentó un importante crecimiento causado 
fundamentalmente por los copépodos, alcanzando los 91 g/l. En los inviernos la 
biomasa y tiene un promedio de 30 µgPS/l y no muestra un patrón definido. La 
densidad de ciliados no ha sido muy elevada, llegando a un máximo de 2,5 
ind/ml en el verano de 2007. 
La comunidad de rotíferos se compone de 26 especies,  en su mayoría 
de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Polyarthra, Synchaeta, 
Ascomorpha y Asplanchna. El género Polyarthra es dominante en densidad en 
casi todos los periodos de muestreo, siendo en ocasiones dominante P. major y 
en otras ocasiones P. vulgaris-dolichoptera. Les siguen en importancia Synchaeta 
oblonga y Asplanchna priodonta en invierno y Ascomorpha ovalis en el verano 
de 2008.  
En cuanto a los cladóceros, se han detectado 6 especies. Diaphanosoma 
mongolianum es la más abundante en el periodo estival, cuando se muestra 
siempre como dominante. Le sigue Bosmina longirostris, encontrada en todos 
los muestreos y siendo la especie más abundante en dos de los inviernos. Cabe 
destacar la riqueza de especies del género Daphnia, del cual se han encontrado 
D. galeata, D. pulicaria y D. magna. Estas dos últimas especies son de gran 
tamaño y, pese a que su densidad no ha sido muy grande, en términos de 
biomasa sí se muestran importantes.  
Se han encontrado 4 especies de copépodos, un calanoide 
(Copidodiaptomus numidicus) y tres ciclopoides (Acanthocyclops americanus, 
Cyclops cf. abyssorum y Tropocyclops prasinus). La comunidad de copépodos 
está dominada fundamentalmente por ciclopoides, más abundantes en general 
en verano que en invierno. Cabe destacar que los calanoides sólo se han 
encontrado en los dos últimos inviernos (cuando su abundancia era muy baja) y 
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en el último verano, momento en que experimentaron un mayor crecimiento 
llegando a superar la densidad de los ciclopoides. Es necesario considerar que en 
este embalse hay establecida una población de Mejillón cebra (Dreissena 
polymorpha). Este molusco bivalvo se alimenta de plancton y materia orgánica 
en suspensión, por lo que puede estar influyendo en las concentraciones 
planctónicas en este sistema. 
En conclusión, el embalse de Sitjar, situado bastantes kilómetros aguas 
abajo con respecto al anterior estudiado (Arenós), presenta un buen estado de 
calidad del agua, con baja abundancia de fitoplancton, zooplancton y ciliados. 
Tienes una importante riqueza de especies en casi todos los muestreos, sin 
grandes cambios en la comunidad durante el periodo de estudio, con excepción 
del verano de 2009, cuando la densidad de rotíferos y cladóceros fue muy baja 
(2 ind/l cada uno). 
 
 
Figura 4.14. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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María Cristina: 
El embalse de María Cristina tuvo una densidad relativamente elevada 
de zooplancton durante el periodo 2006-2009, que en invierno fue poco 
variable, encontrándose alrededor de 250 ind/l (Fig. 4.15); y en verano se 
muestra más fluctuante, entre 150 ind/l en el verano de 2008 y 670 en el verano 
siguiente. El grupo de los copépodos ha dominado en general las muestras de 
invierno en densidad, y el de los rotíferos, las muestras de verano, excepto el 
verano de 2008, en el que la densidad de rotíferos disminuyó. La biomasa de 
este embalse está compuesta fundamentalmente por copépodos y cladóceros, 
entre los cuales va alternando la dominancia sin un patrón definido. La densidad 
de ciliados ha sido muy baja en invierno, y en verano ha presentado en su 
mayoría valores cercanos a 2 ind/l, con excepción de un pico de ciliados de 5 
ind/ml en el verano de 2006. 
La comunidad de rotíferos se compone de 23 especies, géneros 
cosmopolitas muy frecuentes como Keratella, Hexarthra, Synchaeta, Polyarthra, 
Pompholyx y Asplanchna. Keratella cochlearis var. typica se mantiene dominante 
en densidad en varios de los periodos de muestreo, al que sigue en importancia 
el género Polyarthra, cuya especie más abundante es P. major. Otras especies 
importantes son Pompholyx sulcata, muy abundante en el verano de 2006, y 
Asplanchna priodonta, muy destacable en los dos primeros inviernos, sobre todo 
si consideramos su gran tamaño e influencia en la biomasa. Por último, 
señalaremos a Hexarthra mira, de la que se ha observado crecimiento sólo en 
verano, cuando en otras ocasiones ha sido también muy abundante.  
En cuanto a los cladóceros, se han encontrado sólo 4 especies.  
Diaphanosoma mongolianum es la más abundante en el periodo estival  y 
Daphnia galeata en el invernal; estos dos taxones son los dominantes en la 
mayoría de los periodos de muestreo. Las otras dos especies encontradas son 
Bosmina longirostris, presente tanto en verano como en invierno, y 
Ceriodaphnia dubia, presente principalmente en verano.  
La comunidad de copépodos está formada por 4 especies, un calanoide 
(Copidodiaptomus numidicus) y tres ciclopoides (Acanthocyclops americanus, 
Tropocyclops prasinus y Cyclops cf. abyssorum). Suelen dominar los ciclopoides, 
presentes y abundantes durante todo el año, aunque los calanoides también 
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están bien representados, pero faltan en los dos primeros muestreos (verano de 
2006 e invierno de 2007).  
Se observa cierta estacionalidad en la abundancia planctónica en 
general; los valores estivales de biomasa de fitoplancton son mucho mayores, lo 
mismo sucede con la densidad zooplancton, en general mayor en verano, debido 
fundamentalmente al aumento de los rotíferos (excepto en el verano de 2008). 
En conclusión, el embalse de María Cristina, situado en un afluente del 
río Mijares que se unirá a su cauce poco antes de la desembocadura, presenta 
una calidad del agua no muy buena, con densidades relativamente elevadas de 
zooplancton y ciliados. No hay una clara dominancia de un grupo de zooplancton 
sobre los otros y no se han observado grandes cambios en la comunidad durante 
el periodo de estudio, con excepción de la preferencia estacional de las especies 
estenotermas.  
 
 
 
Figura 4.15. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Regajo: 
Durante el periodo 2006-2009, se ha mantenido con una densidad 
elevada de zooplancton (rotíferos, cladóceros y copépodos), teniendo un 
promedio del periodo de 400 ind/l (Fig. 4.16). La densidad de invierno fue mayor 
que la de los veranos (promedios de 529 y 315 ind/l, respectivamente), hecho 
poco frecuente en estos embalses; además, en el invierno de 2009, cuando bajó 
la densidad de zooplancton, fueron los ciliados los que experimentaron un 
importante desarrollo. La biomasa de zooplancton sigue un patrón muy distinto 
a la densidad, fluctuando entre los 200 y los 1100 µgPS/l. El grupo de los 
rotíferos ha dominado ampliamente las muestras de invierno en densidad y el 
de los copépodos en general las muestras de verano. La biomasa está dominada 
siempre por los copépodos en verano y mayoritariamente por los cladóceros en 
invierno. En general, la densidad de ciliados ha sido bastante baja, con la 
excepción del pico ya nombrado de invierno de 2009, alcanzando casi 5 ind/ml. 
Se ha encontrado una gran riqueza específica de rotíferos en este 
embalse, con un total de 31 especies. Esta comunidad se compone en su 
mayoría de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Keratella, Hexarthra,  
Asplanchna, Synchaeta y Polyarthra. En la mayoría de las ocasiones ha sido 
Keratella cochlearis var. typica el rotífero dominante en densidad. Otras especies 
han presentado importantes densidades, como Keratella quadrata y Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera, a lo largo de todo el año; también Asplanchna priodonta, 
Synchaeta oblonga y Synchaeta pectinata durante los inviernos. Cabe destacar 
también la aparición de Conochillus cf. dassuarius en todos los veranos, incluso 
en alguno de ellos en una importante densidad (20 ind/l); esta especie no se ha 
encontrado en ningún otro embalse durante de este estudio.   
En cuanto a los cladóceros, se han encontrado 6 especies. Ceriodaphnia 
dubia es el cladócero más abundante en el periodo estival, con densidades 
bastante elevadas (densidad máxima en el verano de 2007 con 150 ind/l); sin 
embargo, no se ha visto en ninguna de las muestras invernales. También en 
verano aparece Diaphanosoma mongolianum, pero en densidades elevadas, 
aunque menores a la anterior. En invierno cambia completamente la 
composición y es Daphnia galeata la especie dominante (densidad máxima en el 
invierno de 2008, 50 ind/l). Bosmina longirostris, con densidades menores ha 
aparecido a lo largo de todo el año.  
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La comunidad de copépodos está compuesta por sólo dos especies, un 
calanoide y un ciclopoide, ambas con una buena representatividad y que se 
alternan en la dominancia. La densidad de copépodos ha sido bastante menor 
en invierno que en verano.  
En conclusión, el embalse de El Regajo (recordemos que aunque no 
pertenece a la misma cuenca del río Mijares, ha sido incluido en este sistema por 
su proximidad) presenta un estado de calidad relativamente malo, con 
densidades y biomasas elevadas de zooplancton, dominadas en invierno por 
rotíferos y por microcrustáceos en verano. Son destacables la elevada densidad 
y biomasa de cladóceros encontradas. No se han observado grandes cambios en 
la comunidad durante el periodo de estudio, a excepción de las diferencias 
estacionales.  
 
 
Figura 4.16. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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4. SISTEMA SUR (BENIARRÉS, GUADALEST, AMADORIO Y TIBI) 
Beniarrés: 
El embalse ha mantenido durante el periodo 2006-2009 una densidad 
de zooplancton muy elevada, con un promedio de 3000 ind/l, llegando a un 
máximo en el verano de 2007 de 1794 ind/l (Fig. 4.17). La biomasa también ha 
sido muy elevada, sobre todo en los veranos, cuando estuvo entre 2100 µgPS/l 
(verano de 2006) y 1100 µgPS/l (verano de 2009). El grupo de los rotíferos ha 
dominado en densidad la mayoría de los muestreos, con excepción de los 
veranos de 2006 y 2008, mientras que los copépodos son quienes dominan en 
biomasa en casi todos los periodos. La densidad de ciliados ha experimentado 
grandes crecimientos en varias ocasiones, superando incluso los 200 ind/ml.   
Se ha encontrado baja riqueza específica de rotíferos, sólo 17 especies. 
La comunidad de rotíferos se compone en su mayoría de géneros cosmopolitas 
muy frecuentes como Polyarthra, Pompholyx, Keratella y Brachionus. Keratella 
tropica se encontró en casi todos los muestreos y fue dominante en varios de 
ellos, habiendo llegado a un pico máximo de 3012 ind/l en el verano de 2007. 
Polyarthra vulgaris-dolichoptera también fue muy abundante durante todo el 
año. Hay especies que a pesar de presentar la mayoría de las veces densidades 
relativamente bajas, en ciertos momentos desarrollaron grandes crecimientos, 
como Pompholyx sulcata, Keratella cochlearis var. tecta y Keratella cochlearis 
var. typica. Entre ellas, destaca el gran crecimiento de P. sulcata en el verano de 
2007, cuando llegó a tener una densidad de 5549 ind/l, la mayor registrada en 
este embalse. Por último, hay que comentar la gran riqueza encontrada de 
especies del género Brachionus (5 especies), siendo algunas de ellas en 
ocasiones abundantes, como B. angularis y B. calyciflorus.  
Se han encontrado 7 especies de cladóceros. Bosmina longirostris es la 
única que aparece en todos los muestreos, y que además domina en la mayoría 
de ellos, habiendo experimentado grandes crecimientos poblacionales en los 
veranos de 2007 y de 2008 (con 300 y 230 ind/l, respectivamente). Ceriodaphnia 
dubia también aparece durante todo el año y presenta densidades en ocasiones 
también muy elevadas, como en el verano de 2007, cuando llegó a los 160 ind/l. 
También se presentan otros géneros como Moina, Daphnia y Leydigia.   
Sólo se ha encontrado una especie de copépodo (Acanthocyclops 
americanus), del grupo de los ciclopoides, más abundante en general en verano 
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que en invierno, con grandes desarrollos como el de verano de 2006, cuando 
llegó a una densidad de 2139 ind/l y a una biomasa de 2056 µgPS/l.  
Cabe destacar el descenso significativo de la conductividad del embalse 
que se dio en el invierno de 2008, cuando aumentó el volumen embalsado; este 
cambio coincide con el pico de concentración de clorofila a más elevado que se 
encontró, acompañado de un crecimiento de la biomasa fitoplanctónica; sin 
embargo, ese fue el momento en que la densidad de zooplancton resultó menor, 
lo cual puede estar relacionado con el explosivo crecimiento de los ciliados, que 
llegaron a superar los 200 ind/l. Es posible que si el llenado del embalse tras las 
obras fuese rápido, aquellos grupos de crecimiento más veloz (algas, ciliados,…) 
crecieran más rápidamente y el zooplancton todavía no lo hiciera.  
En conclusión, el embalse de Beniarrés tiene muy mala calidad del agua 
durante todo el periodo de estudio, con valores muy altos de nutrientes y 
producción primaria. La densidad y la biomasa zooplanctónicas también son muy 
elevadas, con grandes dominancias de una o dos especies sobre todas las demás 
y baja riqueza específica.  
 
Figura 4.17. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Guadalest: 
El embalse del Guadalest ha aumentado su densidad de zooplancton 
durante el periodo de estudio, desde 10-80 ind/l en 2006-2007 hasta casi 350 
ind/l, encontrados en el verano de 2009 (Fig. 4.18). Las densidades estivales 
fueron en general superiores a las invernales. La biomasa durante los veranos se 
ha mantenido entre los 20-40 µgPS/l, mientras que en los inviernos muestra 
valores muy dispares, de los 7 µgPS/l del invierno de 2007 a los 92 µgPS/l del 
invierno de 2009. En casi todas las muestras los rotíferos han sido dominantes 
en densidad, sobre todo en 2008 y 2009, cuando suponían más del 70% de la 
comunidad zooplanctónica. La biomasa en cambio alterna entre los copépodos y 
los cladóceros. La densidad de ciliados se ha mantenido relativamente baja, con 
excepción del pico de ciliados del verano de 2009, que coincide con el momento 
de mayor densidad de zooplancton. 
Su comunidad de rotíferos se compone de 23 especies, en su mayoría 
de géneros cosmopolitas muy frecuentes como Polyarthra, Synchaeta, 
Ascomorpha y Trichocerca. Polyarthra vulgaris-dolichoptera se mantiene 
dominante en densidad en casi todos los periodos de muestreo, menos en el 
invierno de 2009, cuando la dominante es Synchaeta oblonga. Cabe destacar la 
abundancia de Trichocerca similis, presente sólo durante los veranos; esta es 
una especie que, pese a aparecer en ocasiones en las muestras de este estudio, 
nunca había llegado a densidades tan elevadas, sobre todo hasta los 37 ind/l en 
el verano de 2009.  
La densidad de cladóceros ha sido muy baja en todos los muestreos, y 
sólo se han encontrado 4 especies. Destaca la aparición de Bosmina longirostris, 
encontrada en todas las muestras, siendo incluso el cladócero dominante en 
algunas de ellas. Le sigue en importancia Daphnia galeata que es dominante 
durante los inviernos. La otra especie presente en casi todas las muestras ha 
sido Diaphanosoma mongolianum, aunque más abundante en verano.  
Se han detectado tres especies de copépodos, aunque el calanoide 
(Copidodiaptomus numidicus) sólo se ha hallado en una muestra y con densidad 
baja (0,1 ind/l). Los ciclopoides encontrados son Acanthocyclops americanus y 
Tropocyclops prasinus. No se observan importantes diferencias entre las 
distintas muestras, constituyendo los nauplios casi el 90% de los individuos. 
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El aumento progresivo de la densidad de zooplancton ha ido 
acompañado de un llenado del embalse también progresivo desde el inicio del 
estudio hasta el último muestreo de 20 metros de profundidad hasta casi 40; la 
concentración de nitrógeno total ha ido aumentando también a lo largo del 
periodo de estudio. Por último, cabe destacar el pico elevado de fósforo total 
ocurrido en el invierno de 2007 con casi 0,4 mg/l, que no parece plasmarse en 
un rasgo diferencial de la comunidad de zooplancton encontrada.  
En conclusión, el embalse del Guadalest, que presenta un relativo buen 
estado de calidad del agua, ha experimentado un importante crecimiento de la 
abundancia de zooplancton desde 2006 a 2009, siendo fundamentalmente 
debido al crecimiento de rotíferos  y ciliados; este aumento también se observó 
en la biomasa fitoplanctónica desde 2007 a 2009. Los grandes filtradores como 
cladóceros y calanoides están prácticamente ausentes en este embalse.  
 
Figura 4.18. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Amadorio: 
El embalse ha tenido durante el periodo 2006-2009 con una densidad 
de zooplancton en torno a 100-200 ind/l, con la excepción de un pico en el 
verano de 2008, cuando se encontraron casi 600 ind/l (Fig. 4.19). La biomasa de 
este embalse fluctúa sin un patrón definido, entre el mínimo del invierno de 
2007, con 66 µgPS/l hasta el máximo del invierno de 2008, de 346 µgPS/l. La 
densidad ha estado dominada en alguna ocasión por cada uno de los grupos, los 
rotíferos (verano de 2008), los copépodos (invierno de 2009) y hasta los 
cladóceros (invierno de 2008). En cuanto a la biomasa, está dominada por los 
cladóceros en invierno y por los copépodos en verano. La densidad de ciliados se 
ha mantenido muy baja durante todo el periodo de estudio, incrementándose 
desde los primeros años de estudio (valores inferiores a 0,1 ind/ml) hasta 2009 
(superior a 1 ind/l). 
Se han encontrado 23 especies de rotíferos, que son en su mayoría 
géneros cosmopolitas muy frecuentes, como Keratella, Hexarthra, Synchaeta, 
Asplanchna, Polyarthra y Pompholyx. Keratella cochlearis (var. typica) y 
Hexarthra oxyuris resultan dominantes en densidad durante todos los veranos, 
mientras que en invierno dominaron Polyarthra vulgaris-dolichoptera, 
Pompholyx sulcata y Asplanchna girodi. Hay que destacar el elevado pico de 
rotíferos del verano de 2008, cuando Keratella cochlearis var. typica alcanzó los 
396 ind/l, máximo de densidad de este embalse durante el periodo de estudio.  
Se ha encontrado una gran riqueza de especies de cladóceros, en total 9 
especies durante todo el estudio. Ceriodaphnia pulchella y Diaphanosoma 
mongolianum son las más abundantes en el periodo estival, y en el periodo 
invernal es Ceriodaphnia pulchella quien domina, ya que no muestra la 
estacionalidad de Diaphanosoma mongolianum. También aparecen otras 
especies en menor densidad pertenecientes a los géneros Daphnia, Bosmina, 
Leydigia y Alona. Hay que destacar el importante crecimiento de Ceriodaphnia 
pulchella en el invierno de 2008, cuando al llegar a una densidad de 131 ind/l fue 
la principal causante del pico de biomasa (346 µgPS/l) observado en este 
embalse. 
Se han encontrado tres especies de copépodos, dos ciclopoides 
(Acanthocyclops americanus y Tropocyclops prasinus) y un calanoide 
Capítulo 4. Abundancia y distribución del zooplancton en embalses 
129 
(Copidodiaptomus numidicus). La comunidad de copépodos en general suele 
estar dominada por calanoides en verano y ciclopoides en invierno.  
Al igual que sucedía en el embalse de Beniarrés en los años de sequía, 
cuando el nivel del agua era más bajo, la conductividad fue significativamente 
mayor. Pero no se observan grandes cambios en cuando a las proporciones o la 
composición planctónica que coincidan con este fenómeno.  
En conclusión, el embalse del Amadorio no presenta muy buena calidad 
del agua, con momentos en los que bien los nutrientes, la biomasa 
fitoplanctónica o el zooplancton son elevados. En el zooplancton se observan 
grandes diferencias estacionales, debido a la abundancia de especies 
estenotermas. La densidad de ciliados ha sido baja durante el periodo de 
estudio. 
 
 
Figura 4.19. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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Tibi: 
Este embalse se ha albergado una elevada densidad de zooplancton. En 
verano se observa un incremento de la densidad de 600 ind/l en 2006 a 1100 
ind/l en 2009; en los inviernos de 2007 y 2009 la densidad fue ligeramente 
superior a 400 ind/l, pero en el invierno de 2008 se dio un gran crecimiento de la 
densidad, llegando superar los 10000 ind/l (Fig. 4.20). La biomasa es mayor en 
los veranos (promedio de 720 µgPS/l) que en los inviernos (promedio de 340 
µgPS/l), el máximo observado durante el periodo de estudio alcanza 919 µgPS/l 
en el verano de 2007. Los rotíferos han dominado ampliamente las muestras de 
invierno en densidad; pero, dado su pequeño tamaño, los copépodos y 
cladóceros son más importantes en biomasa en los invierno de 2007 y 2009, 
respectivamente. En cuanto a los veranos, los copépodos dominan la biomasa 
ampliamente, aunque en densidad también sean importantes los rotíferos. La 
densidad de ciliados también ha experimentado grandes diferencias, desde estar 
prácticamente ausentes, hasta los casi 100 ind/ml en el invierno de 2009. 
La riqueza específica de rotíferos es bastante baja, sólo 18 especies 
presentes. Su comunidad se compone en su mayoría de géneros cosmopolitas 
muy frecuentes, como Keratella, Brachionus, Polyarthra y Pompholyx. Keratella 
tropica, hallada en todos los periodos de muestreo, ha sido el rotífero 
dominante en todas las muestras de invierno; cabe destacar su enorme 
crecimiento en el invierno de 2008, cuando sólo esta especie alcanzó los casi 
10000 ind/l. Se ha detectado una gran riqueza de especies del género 
Brachionus (5 especies), siendo B. calyciflorus el más abundante en las muestras 
de invierno y B. plicatilis en las de verano. Puntualmente, o con menores 
densidades, se han observado otros géneros en este embalse como Pompholyx, 
Asplanchna, Polyarthra, Hexarthra, Collotheca, Lecane y bdeloides.  
Los cladóceros resultan muy poco abundantes (con excepción del 
invierno de 2009), siendo generalmente inferiores al 0,5% de la densidad 
zooplancton total. Destaca el hecho de haberse encontrado prácticamente 
ausentes en las muestras de verano. En el único periodo en el que fueron más 
abundantes (4% del total del zooplancton) fue el género Daphnia el más 
abundante. Dentro de este género se encontraron 3 especies: D. galeata, D. 
magna y D. pulicaria; sobre todo las dos últimas son especies de gran tamaño, 
que, por tanto, aumentaron mucho la biomasa de cladóceros encontrada en el 
periodo en el que se observó la menor densidad de zooplancton en general.  
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La comunidad de copépodos está dominada por ciclopoides, ya que los 
calanoides, se presentaron en un único muestreo (invierno 2007) y con densidad 
muy baja. Sólo se han encontrado adultos ciclopoides de Acanthocyclops 
americanus y calanoides de Copidodiaptomus numidicus.  
Cabe destacar que el máximo de densidad de zooplancton en el 
invierno de 2008, coincide con otro de concentración de clorofila a, que llegó 
hasta casi los 60 µg/l. El momento más elevado de concentración de fósforo 
total se dio en el invierno de 2009, coincidiendo con un cambio de composición 
de zooplancton en el que los cladóceros aumentaron mucho en su proporción de 
biomasa y los ciliados experimentaron un gran crecimiento.  
En conclusión, el embalse de Tibi presenta muy mala calidad del agua 
durante todo el periodo de estudio, con valores muy elevados de nutrientes y 
grandes crecimientos de fitoplancton, zooplancton y ciliados. Las densidades 
zooplanctónicas encontradas son muy altas. Los grandes filtradores (cladóceros 
y copépodos calanoides) están prácticamente ausentes y los rotíferos suponen 
en promedio el 90% de la densidad zooplancton en los inviernos.  
 
Figura 4.20. Histogramas de la densidad y biomasa de zooplancton. La línea continua 
muestra la dinámica de la densidad total y la linea de puntos la biomasa total. Se 
muestran los inviernos (inv; arriba) y veranos (ver; abajo) por separado. En columnas se 
dan las proporciones relativas de cada grupo de zooplancton (rotíferos, cladóceros y 
copépodos) para la densidad y la biomasa. También se muestra la densidad de ciliados 
(aspas), referida al eje secundario de ordenadas. 
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5. RESUMEN DE SISTEMAS 
5.1. Sistema Júcar 
La calidad de las aguas del Sistema Júcar se mantiene relativamente 
buena en la mayoría de su recorrido, desde el embalse de la Toba al embalse de 
Tous. Durante esta parte del recorrido se observan generalmente baja 
producción primaria y baja densidad de zooplancton. En estos embalses la 
densidad de zooplancton promedio ha sido de 122 ind/l, y la biomasa de 
zooplancton promedio ha sido de 109 µgPS/l, incluso considerando algunos 
picos puntuales donde se observaron abundancias muy superiores (por ejemplo 
en el verano de 2009 en Alarcón). Del mismo modo, la densidad de ciliados 
promedio fue de 22 ind/ml, con máximos en el verano de 2009 en Naranjero (12 
ind/ml) y Tous (10 ind/ml). 
Sin embargo, los tres embalses restantes, pertenecientes a cauces de 
ríos que se incorporan al Júcar en su tramo final, presentan peor calidad del 
agua, más moderada en el embalse de Escalona, peor en el de Forata, y mucho 
más deteriorada en el embalse de Bellús. Estos embalses tienen mayor 
concentración de nutrientes debido sobre todo a la mayor cantidad de vertidos 
urbanos e industriales que reciben sus aguas. Por lo tanto, la producción 
primaria también es mayor, superando en muchas ocasiones los 2,5 mm
3
/l de 
biomasa fitoplanctónica (eutrofia según el índice de biomasa fitoplanctónica de 
Willén, 2000). Consecuentemente, también se observan mayores abundancias 
de zooplancton en estos embalses, con promedios de densidad superiores a los 
400 ind/l, y picos máximos de hasta 22000 ind/l (Bellús en el verano de 2009) y 
promedios de biomasa zooplanctónica de 714 µgPS/l y picos máximos de 3400 
µgPS/l (Bellús en el verano de 2009). La densidad de ciliados también es muy 
elevada en ellos con un promedio de más de 50 ind/ml entre los tres para todo 
el periodo. 
En cuanto a la composición del zooplancton es bastante similar en 
todos ellos. Polyarthra vulgaris-dolichoptera domina la comunidad de rotíferos 
en la mayoría de las muestras, acompañada de otros géneros cosmopolitas 
como Keratella, Hexarthra, Synchaeta, Asplanchna, Ascomorpha, Polyarthra, 
Pompholyx, Brachionus… Sin embargo, los dos embalses (Bellús y Forata) que 
presentan peor calidad de sus aguas se ven dominados por especies que no son 
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tan abundantes en el resto, como Filinia opoliensis, Pompholyx sulcata y 
Brachionus angularis.  
En cuanto a los cladóceros, Diaphanosoma mongolianum es la especie 
más abundante en el periodo estival en casi todas las muestras. El resto de 
especies abundantes son Daphnia galeata, Ceriodaphnia dubia y Ceriodaphnia 
pulchella. Al igual que sucedía en los rotíferos, también en los cladóceros se 
observa un cambio de comunidad en los dos embalses con peor calidad del 
agua, apareciendo dominantes Bosmina longirostris y Moina micrura, especies 
que no eran muy abundantes en el resto del sistema.   
El grupo de los copépodos está formado por cuatro especies, el 
calanoide Copidodiaptomus numidicus, y los ciclopoides Acanthocyclops 
americanus, Tropocyclops prasinus y Cyclops cf. abyssorum. En ninguno de los 
embalses falta A. americanus, además es el más abundante en la mayoría. Los 
copépodos calanoides están presentes en casi todos los embalses, con 
excepción de la Toba (embalse de cabecera del sistema) y Bellús (embalse con 
muy mala calidad del agua).  
Al igual que se observa en el resto de embalses, en este sistema los 
niveles de concentración de fósforo total medidos ocasionan una 
sobrevaloración del estado trófico del agua con respecto al resto de variables, si 
nos basamos en la clasificación del grado de eutrofia de lagos y embalses 
propuesta por la OECD (1982).  
5.2. Sistema Turia 
En este Sistema la calidad de las aguas no sigue un gradiente definido, 
pese a ser todos los embalses pertenecientes al mismo cauce. De los tres 
muestreados, Arquillo de San Blas, el más cercano a la cabecera de la cuenca, es 
el que presenta mejor calidad del agua; muestra abundancias relativamente 
bajas de zooplancton (promedios de todo el periodo de 104 ind/l y 83 µgPS/l), al 
igual que de ciliados (densidad promedio de todo el periodo de 1 ind/ml).  
Los dos embalses (Benagéber y Loriguilla) restantes se sitúan muy 
cercanos entre sí, pero a mucha distancia de la cabecera. Llama la atención que 
sea el que se encuentra aguas arriba (Benagéber) el que presenta un peor 
estado de calidad del agua, lo cual se manifiesta tanto en los nutrientes como en 
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la densidad fitoplanctónica y zooplanctónica. Ambos embalses tienen una 
estacionalidad muy marcada, ya que mantienen muy baja la producción (tanto 
de fitoplancton como de zooplancton) en invierno, y es el verano cuando aquella 
alcanza un mayor desarrollo. El promedio de biomasa de fitoplancton en verano 
de los dos embalses (todo el periodo) es de 2,6 mm
3
/l, valor que se sitúa en el 
límite entre el estado mesotrófico y eutrófico, según el índice de biomasa 
fitoplanctónica de Willén (2000), mayor en Benagéber que en Loriguilla. 
También en verano se observan abundancias superiores de zooplancton: en 
Benagéber los veranos de 2007, 2008 y 2009 tuvieron densidades y biomasas de 
zooplancton muy elevadas; y en el embalse de Loriguilla se observó un pico de 
densidad y biomasa zooplancton en el verano de 2007 y otro de ciliados en el 
verano de 2009. 
En cuanto a la composición del zooplancton varía levemente entre ellos, 
pese a pertenecer al mismo cauce. El grupo de los rotíferos tiene como 
principales géneros presentes durante todo el año a Keratella, Polyarthra y 
Synchaeta, los cuales suelen ser los más abundantes y dominantes en muchas 
ocasiones. También aparece Ascomorpha ovalis que, al ser termófila, aparece 
como dominante en verano, cuando también ha sido la especie dominante entre 
los rotíferos; sin embargo, en el embalse de Benagéber (de peor calidad del 
agua) se encuentra ausente, y es Keratella cochlearis (variedades typica y tecta) 
la que experimenta grandes crecimientos estivales. 
Los dos cladóceros más abundantes del sistema son similares a los del 
Sistema Júcar. Diaphanosoma mongolianum, Ceriodaphnia dubia y Ceriodaphnia 
pulchella son las especies más abundantes en Arquillo de San Blas y Benagéber, 
embalses donde el desarrollo de los cladóceros se da fundamentalmente en 
verano. Sin embargo, en el embalse de Loriguilla, que presenta desarrollo de 
cladóceros durante todo el año, Bosmina longirostris pasa a ser una especie 
abundante a lo largo de todo el año, incluso siendo en ocasiones dominante 
entre los cladóceros. Por último, Daphnia galeata también aparece abundante 
en los embalses del tramo medio del río, sobre todo en invierno. 
En el grupo de los copépodos se aprecian ciertas diferencias de 
composición del embalse de cabecera con respecto a los del tramo medio. En 
Arquillo de San Blas, hay un mayor desarrollo de los copépodos calanoides 
(Neolovenulla alluaudi) que en los otros dos, siendo las densidades de ambos 
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grupos (calanoides y ciclopoides) similares en general; mientras que en 
Benagéber y Loriguilla el desarrollo de los calanoides es muy bajo. Los 
copépodos ciclopoides también presentan diferencias, puesto que en Arquillo de 
San Blas está ausente Tropocyclops prasinus, especie que se encuentra presente 
en los otros dos, sobre todo en Benagéber, donde llega a densidades de 40 
adultos por litro.  
Al igual que se observa en el resto de embalses, en este sistema los 
niveles de concentración de fósforo total medidos sobrevaloran el estado trófico 
del agua con respecto al resto de variables, si nos basamos en la clasificación del 
grado de eutrofia de lagos y embalses propuesta por la OECD (1982).  
5.3. Sistema Mijares 
La calidad de las aguas del Sistema Mijares es muy variable 
dependiendo del embalse considerado. Los dos embalses que pertenecen al 
cauce del rio Mijares (Arenós y Sitjar) aportan resultados muy distintos, quizá 
debido a sus características particulares. Así, el embalse situado aguas arriba 
(Arenós) ha empeorado la calidad de sus aguas durante el periodo de estudio 
(aunque esto coincide con el llenado tras unas obras), mientras que el de Sitjar 
se mantiene sin signos de contaminación. Los dos embalses exteriores al cauce, 
María Cristina (afluente del Mijares) y Regajo (río Palancia) han mostrado 
durante el periodo de estudio variaciones de la calidad del agua, fluctuando 
generalmente en torno a la mesotrofia.  
Excluyendo el embalse de Sitjar de estos análisis, la producción primaria 
de los embalses de este sistema ha sido en general baja en invierno (en torno a 1 
mm
3
/l), y alta en verano (en torno a 3 mm
3
/l), valores que según el índice de 
biomasa fitoplanctónica de Willén (2000) correspondería a oligotrofia y eutrofia, 
respectivamente. En estos embalses la densidad de zooplancton también ha sido 
superior en verano, cuando ha fluctuado entre los 150 y 700 ind/l, sólo en el 
embalse de Regajo se han observado dos inviernos con mayores densidades que 
las estivales. La densidad de ciliados promedio es de 4 ind/ml, con máximos en 
el verano de 2009 en Regajo (12 ind/ml) y Arenós (37 ind/ml). Por otro lado, el 
embalse de Sitjar, como hemos comentado, se ha mantenido con una baja 
producción, tanto fitoplanctónica como de zooplancton y ciliados.  
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En cuanto a la composición del zooplancton, presenta ligeras 
diferencias entre los embalses. El género Polyarthra (las especies P. major, P. 
remata y P. vulgaris-dolichoptera) domina la comunidad de rotíferos en las 
muestras de Arenós y Sitjar, acompañado de otros géneros cosmopolitas como 
Synchaeta, Asplanchna, Ascomorpha y Pompholyx.  Sin embargo, en los otros 
dos embalses prevalecen Keratella cochlearis, acompañada de otros géneros 
cosmopolitas como Synchaeta, Polyarthra, Pompholyx, Asplanchna, Hexarthra y 
Keratella. 
En cuanto a los cladóceros, Diaphanosoma mongolianum y Bosmina 
longirostris son especies abundantes y, en muchas ocasiones, dominantes en 
este sistema. Cabe destacar también la importancia de la especie Daphnia 
galeata en María Cristina y Regajo; y la de la especie Ceriodaphnia dubia, 
dominante y muy abundante en el embalse del Regajo, donde la comunidad 
zooplanctónica es más distinta al resto, debido seguramente a no pertenecer a 
la misma cuenca. Ceriodaphnia y Daphnia también se encuentran en Arenós y 
Sitjar, pero en proporciones relativas mucho menores.  
El grupo de los copépodos también muestra ciertas diferencias dentro 
del sistema en función del embalse analizado. En Arenós los ciclopoides son 
mucho más abundantes que los calanoides, que presentan un proporción 
relativa muy baja (más de cien veces menos que aquellos), mientras que en 
María Cristina y Sitjar la proporción no es tan elevada (el doble de ciclopoides 
que de calanoides); en el embalse de Regajo, como ya hemos comentado el más 
distinto entre ellos, son un poco más abundantes los calanoides, que llegan 
incluso a dominar entre los copépodos en varias ocasiones. Con respecto a las 
especies, en los tres embalses pertenecientes a la cuenca del río Mijares, se 
encuentran cuatro especies, el calanoide Copidodiaptomus numidicus y los 
ciclopoides Acanthocyclops americanus, Tropocyclops prasinus y Cyclops cf. 
abyssorum. El embalse del Regajo, de nuevo, presenta una composición muy 
distinta al resto, habiéndose encontrado sólo dos especies, el ciclopoide 
Acanthocyclops americanus, que también aparecía en los otros embalses, y en 
cambio la especie de calanoide es distinta al resto, siendo Neolovenula alluaudi.  
Al igual que se observa en el resto de embalses, en este sistema los 
niveles de concentración de fósforo total medidos generan una sobrevaloración 
del estado trófico del agua con respecto al resto de variables, si nos basamos en 
la clasificación propuesta por la OECD (1982).  
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5.4. Sistema Sur 
En este sistema, los embalses no pertenecen al mismo cauce y hemos 
encontrado grandes diferencias entre ellos. Se han agrupado en el mismo 
sistema, dado que comparten algunas características, como ser ambientes poco 
profundos, situados en ríos de pequeña envergadura en una zona árida y, por 
tanto, con mucha necesidad de agua para el regadío y abastecimiento. 
Ordenándolos en función de la calidad de sus aguas, encontraríamos el embalse 
de Guadalest, con un relativo buen estado de calidad, menor concentración de 
nutrientes y de producción primaria. El siguiente, el embalse de Amadorio, ya 
muestra signos de empeoramiento de la calidad del agua, con episodios de 
grandes crecimientos de microalgas y concentración elevada de nutrientes. Los 
dos embalses restantes, Beniarrés y Tibi, presentan un mal estado de calidad del 
agua, con una gran contaminación de nutrientes y desarrollos algales muy 
elevados.  
Por lo que respecta a las densidades de zooplancton encontradas se 
corresponden con lo anteriormente explicado, de modo que los embalses de 
Guadalest y Amadorio presentan en general concentraciones alrededor de los 
100-300 ind/l; y los embalses de Beniarrés y Tibi se caracterizan por grandes 
crecimientos del zooplancton con un promedio de 3000 y 2000 ind/l, 
respectivamente, de todo el periodo. Los ciliados, que se mantienen en 
densidades inferiores a los 2 ind/ml en los embalses de Guadalest y Amadorio, 
han experimentado enormes crecimientos tanto en Beniarrés (invierno de 2008 
y verano de 2009) como en Tibi (inviernos de 2009 y verano de 2009).  
En cuanto a la composición del zooplancton también hay grandes 
diferencias entre los embalses. Las especies dominantes de cada uno son 
distintas en todos ellos; los dos embalses con menor estado trófico tienen 
distintas dominancias: en Guadalest Polyarthra vulgaris-dolichoptera es 
ampliamente dominante sobre todos los demás rotíferos; y Amadorio está 
dominado por Keratella cochlearis y Hexarthra oxyuris. En los embalses más 
eutróficos, Beniarrés y Tibi, Keratella tropica es el rotífero que domina en la 
mayoría de las ocasiones, acompañado en Beniarrés por Polyarthra y en Tibi por 
Brachionus.  
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En cuanto a los cladóceros, en los embalses con mayor representación 
de cladóceros, Beniarrés y Amadorio, las especies dominantes en la mayoría de 
los muestreos son Bosmina longirostris y Ceriodaphnia pulchella, 
respectivamente. Y en los embalses donde son menos abundantes los 
cladóceros, las especies más abundantes resultan Bosmina longirostris y 
Daphnia galeata en Guadalest, y Daphnia galeata y Daphnia pulicaria en Tibi. 
Además de estas especies dominantes también se han encontrado en este 
sistema otras menos abundantes, pertenecientes a los géneros Ceriodaphnia, 
Daphnia, Diaphanosoma, Moina, Chydorus, Leydigia y Alona. 
El copépodo más abundante y dominante en estos embalses fue el 
ciclopoide Acanthocyclops americanus, que además fue la única especie 
encontrada en los embalses de Beniarrés y Tibi. En Guadalest y Amadorio 
también apareció otro copépodo ciclopoide, Tropocyclops prasinus. Sólo se han 
encontrado copépodos calanoides con una población estable en el embalse de 
Amadorio, donde eran tan abundantes como los ciclopoides, los adultos 
encontrados pertenecían a la especie Copidodiaptomus numidicus. En Tibi y 
Guadalest también se han visto calanoides, pero en una sola muestra en cada 
uno de ellos y en muy baja densidad.   
Al igual que se observa en el resto de embalses, en este sistema los 
niveles de concentración de fósforo total medidos ocasionan una 
sobrevaloración del estado trófico del agua con respecto al resto de parámetros, 
si nos basamos en la clasificación del grado de eutrofia de lagos y embalses 
propuesta por la OECD (1982).  
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Capítulo 5  
Estructura de la comunidad de 
zooplancton: diversidad 
 
En este capítulo se tratan los descriptores de la comunidad del 
zooplancton relativos a la riqueza específica y la diversidad ecológica, 
excluyendo a aquellas poblaciones de carácter más bentónico encontradas en el 
plancton. Tanto la riqueza como la diversidad se analizan con dos objetivos: i) 
encontrar los factores de control o estructuradores de la diversidad en la 
comunidad, y ii) evaluar la relevancia que puede tener la ubicación de los 
embalses sobre la riqueza específica y la composición faunística. Se pretende 
que los resultados aquí obtenidos no sólo aporten conocimiento sobre la 
estructura del zooplancton en estos ecosistemas en concreto, sino que también 
permitan su discusión en el marco de algunas relaciones debatidas actualmente 
por la Ecología, como son: producción y riqueza, alfa y beta diversidad, 
distribución explicada por la escala local o la regional.   
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1. CARACTERIZACIÓN DE LA COMUNIDAD DE ZOOPLANCTON 
(ROTIFERA, CLADOCERA Y COPEPODA) 
1.1. Riqueza específica 
Como se vio en el capítulo 3, se encontraron en total 90 taxones de 
zooplancton: 64 del grupo Rotifera, 21 del grupo Cladocera y 5 del grupo 
Copepoda. La riqueza de zooplancton, y en particular la de rotíferos y 
microcrustáceos, ha fluctuado mucho a lo largo del periodo de estudio en los 
distintos embalses (Fig. 5.1.A). El mayor número de especies coexistentes (27 
poblaciones) se encontró en el embalse de Loriguilla en el invierno de 2008; y el 
menor valor de riqueza específica (8 poblaciones) se dio en el embalse de Tibi, 
en el verano de 2007. El embalse que presentó mayor variación de la riqueza 
entre sus muestras fue Tous, con un mínimo de 11 (invierno de 2007) y un 
máximo de 23 (verano de 2009). Los embalses que mostraron una menor 
variación durante el periodo de estudio fueron aquellos que tuvieron una 
riqueza más baja (Bellús, Beniarrés y Tibi).  
Considerando sólo la riqueza de las especies de rotíferos (Fig. 5.1.B), se 
observa que la mayor riqueza ocurrió también en el embalse de Loriguilla 
(invierno de 2008) cuando se encontraron 17 especies de rotíferos; y las 
menores riquezas se dieron en el invierno de 2007 en los embalses de Escalona, 
Tous y Guadalest, con sólo 5 especies encontradas. La riqueza de 
microcrustáceos es mucho menor que la de rotíferos. La mayor riqueza 
encontrada, al igual que sucedió para los rotíferos y zooplancton en general, se 
dio en el embalse de Loriguilla (invierno de 2008) cuando se observaron 10 
especies de microcrustáceos; y las menores riquezas se encontraron en el 
embalse de Tibi (veranos de 2006 y 2007), con sólo 1 especie (un copépodo y 
ningún cladócero). 
No se observa un patrón temporal definido en el que la riqueza de 
zooplancton haya aumentado o disminuido a lo largo del periodo de estudio. Los 
veranos de 2008 y 2009 son los periodos de muestreo en los que se han 
encontrado riquezas más elevadas en la mayoría de los muestreos (en el 60% de 
los embalses). Haciendo un análisis de los resultados por sistemas, llama la 
atención que en el sistema Júcar siempre haya sido en verano cuando se ha 
encontrado la mayor riqueza del periodo de estudio (Fig. 5.2). 
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Figura 5.1. Riqueza (número de especies) de zooplancton (A), rotíferos (B) y 
microcrustáceos (C) en cada año (6 = 2006, 7 = 2007, 8 = 2008 y 9 = 2009), periodo de 
muestreo (V: verano, I: invierno) y embalse (las abreviaturas, como en el Anexo 3). 
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Figura 5.2. Promedio de la riqueza (número de especies) del zooplancton (A), rotíferos (B) 
y microcrustáceos (C) durante los veranos y los inviernos por separado en los diferentes 
embalses (las abreviaturas, como en el Anexo 3). Las barras de error corresponden al 
error estándar. 
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En general, el promedio de la riqueza específica de zooplancton por 
embalse en los veranos es superior a la de los inviernos (Fig. 5.2), sólo en tres 
embalses (Sitjar, Beniarrés y Tibi) el promedio de la riqueza fue mayor en 
invierno que en verano. Analizando el cambio de riqueza de los inviernos en 
promedio con respecto a su verano anterior y de los veranos con respecto a su 
invierno anterior (Fig. 5.3), observamos una diferencia estadísticamente 
significativa (p<0,001) entre los cambios estacionales: crecimiento de invierno a 
verano (aumento del 16% del número de especies), y decrecimiento de verano a 
invierno (disminución del 12% del número de especies). 
 
Figura 5.3. Variación en la riqueza específica del zooplancton promediada en los distintos 
embalses, al pasar de un verano al siguiente invierno y viceversa. La barra de error indica 
el error estándar.  
Este patrón no es igual para los rotíferos que para los microcrustáceos, 
ya que en el caso de los primeros (Fig. 5.2.B) sólo en dos embalses (Regajo y 
Beniarrés) el promedio de la riqueza fue mayor en invierno, mientras que los 
microcrustáceos (Fig. 5.2.C) resultaron en promedio más diversos en invierno en 
un 45% de los embalses.   
Los promedios de la riqueza zooplanctónica en verano fluctuaron entre 
las 21 y las 10 especies; y en invierno, entre 20 y 11 especies. El embalse que 
presentó mayor riqueza estacional de especies en promedio fue Loriguilla (en 
verano) con un valor de 20,8 ± 1,0 especies, y la menor riqueza promedio se 
encontró en Tibi, con 9,7 ± 1,5.  
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En cuanto a la riqueza acumulada de especies en los distintos embalses 
(Fig. 5.4.A), es decir, el número total de especies que se ha encontrado en cada 
embalse considerando todo el periodo de estudio, destacan el embalse de Tous 
y Escalona (del sistema Júcar) y el embalse de Loriguilla (del sistema Turia), 
como los que presentan un mayor número de especies, con 42, 39 y 40 especies, 
respectivamente. Y dos de los embalses del sistema sur, Beniarrés y Tibi, son los 
de menor riqueza acumulada, con 25 y 27 especies, respetivamente. Estudiando 
esta riqueza acumulada por sistemas (Fig. 5.4.B), observamos que la 
biodiversidad en el sistema Júcar es superior a la del resto, con 78 especies 
encontradas durante todo el periodo de estudio, mientras que el sistema Turia 
es el que menor número de especies ha acumulado, sólo 46; los sistemas del 
Mijares y Sur presentaron, respectivamente, 53 y 54 especies.  
Como el número de embalses es diferente, para poder realizar una 
comparación más  equitativa podemos dividir el número de especies por 
embalse, eso nos da un valor de 15,3 especies (por embalse) en el sistema Turia, 
de 13,5 en el Sur de 13,25 en el Mijares y de 8,7 en el Júcar.  Por último, en lo 
que respecta a la riqueza  acumulada entre embalses en cada estación (Fig. 
5.4.C) se observa un incremento continuado no fluctuante de 39 a 59 especies 
zooplanctónicas desde el invierno de 2007 al año 2009 (verano e invierno), 
salvedad hecha del comienzo de este estudio, en el verano de 2006.  
El test post hoc de Bonferroni de comparaciones múltiples para analizar 
las diferencias del promedio de la riqueza de zooplancton entre los diferentes 
embalses destaca como significativamente diferentes los embalses de Bellús, 
Beniarrés y Tibi respecto a la mayoría de los embalses restantes (Tabla 5.1). Tibi 
muestra una riqueza media significativamente menor que la mitad (53%) de los 
embalses restantes. Los embalses de Bellús y Beniarrés también presentan una 
riqueza media significativamente menor que algunos de los embalses restantes 
(32%). Loriguilla, Benagéber, Tous, Contreras, Alarcón y La Toba fueron, por ese 
orden, los que mayores diferencias tuvieron con los tres citados más arriba. 
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Figura 5.4. Riqueza de especies de zooplancton. (A) Riqueza acumulada de especies en los 
distintos embalses a lo largo del periodo de estudio. (B) Riqueza acumulada de especies 
en los distintos sistemas. (C) Riqueza acumulada entre todos los embalses en cada 
periodo de muestreo (las abreviaturas, como en el Anexo 3). 
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Tabla 5.1. Análisis de comparaciones múltiples (test post hoc de Bonferroni) de las 
riquezas promedio de especies zooplanctónicas para los diferentes embalses. Se muestra 
la diferencia de riqueza que hay entre los embalses mostrados en filas frente a los de las 
columnas. Sólo se muestran los resultados estadísticamente significativos (p<0,05). 
Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
  ALA BNG CON COR ESC LOR NAR SIT TOB TOU 
BEL 
Dif -6,0 -7,9 -6,6   -9,0   -6,0 -6,7 
Sig 0,02 <0,01 0,01   <0,01   0,02 <0,01 
BNR 
Dif -6,0 -7,9 -6,6   -9,0   -6,0 -6,7 
Sig 0,02 <0,01 0,01   <0,01   0,02 <0,01 
TIB 
Dif -7,0 -8,8 -7,5 -6.3 -6,4 -10 -6,7 -6,4 -7,0 -7,7 
Sig <0,01 <0,01 <0,01 0,03 0,02 <0,01 0,01 0,02 <0,01 <0,01 
1.2. Diversidad y equitatividad 
La diversidad ecológica, medida con el índice de diversidad de Shannon-
Wiener (H), obtenida a partir de la densidad de todo el zooplancton, y de los 
rotíferos y de los microcrustáceos por separado, ha fluctuado mucho a lo largo 
del periodo de estudio en los distintos embalses (Fig. 5.5.A). El embalse que 
presentó mayor variación fue La Toba, y los que mantuvieron una diversidad 
más constante fueron Tous, Cortes, Forata y Mª Cristina. La mayor diversidad de 
todo el zooplancton fue de 2,6 bits y se dio en Tous (verano de 2008) y 
Naranjero (verano de 2009), seguido de los 2,5 bits del zooplancton en 
Contreras (veranos de 2007 y 2008). Los valores más bajos de este índice fueron 
de 0,2 y 0,4 bits y se dieron en Tibi (invierno de 2008) y La Toba (también en el 
invierno de 2008), respectivamente.  
El mayor valor de H de las especies de rotíferos (Fig. 5.5.B) fue de 2,3 en 
los embalses de Tous (verano 2008) y Naranjero (verano 2007), y los valores más 
bajos fueron 0,2 bits en Tibi (invierno de 2008), seguido de 0,5 bits en Bellús 
(invierno 2007). La diversidad de rotíferos es en general mayor que la de 
microcrustáceos. La mayor diversidad de microcrustáceos (2,0 bits) se obtuvo en 
Arquillo de San Blas (invierno de 2008), seguida de los 1,7 bits en Escalona 
(invierno de 2009). La menor diversidad se dio en el embalse de Tibi (verano de 
2006 y 2007) cuando no se encontraron microcrustáceos en la muestra, y los 
muestreos de invierno de 2007 y verano de 2009, son los siguientes valores más 
bajos de diversidad, con 0,13 y 0,17 bits, respectivamente.  
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Figura 5.5. Diversidad (índice de Shannon-Wiener) del zooplancton (A), rotíferos (B) y 
microcrustáceos (C) en cada periodo de muestreo (V: verano, I: invierno), año y embalse 
(las abreviaturas, como en el Anexo 3). 
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Otras medidas de la diversidad, como el índice de Simpson, menos 
sensible a las especies escasas, y el de Margalef, relativo a la abundancia total de 
zooplancton  (explicados en el capítulo de Material y Métodos) se han calculado 
también para permitir futuras comparaciones con los resultados de otros 
autores y para destacar la bonanza o sensibilidad de estos diferentes índices a 
los factores ambientales; los resultados se pueden observar en la figura 5.6. 
Además, los tres índices (Shannon-Wiener, Simpson y Margalef) han sido 
calculados también en función de los valores de biomasa de las poblaciones de 
zooplancton. 
 
 
Figura 5.6 Índice de diversidad de Margalef  (A) e Índice de diversidad de Simpson (B) 
calculados en base a la densidad de zooplancton en cada periodo de muestreo (V: verano, 
I: invierno), año y embalse (las abreviaturas, como en el Anexo 3). 
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Figura 5.7. Equitatividad del zooplancton (A), de rotíferos (B) y de microcrustáceos (C) en 
cada periodo de muestreo (V: verano, I: invierno), año y embalse (las abreviaturas, como 
en el Anexo 3). 
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La equitatividad (J) mide cuán equitativa es la distribución de individuos 
en las distintas especies (oscila entre 0 y 1; si es 1, tenemos la máxima 
diversidad potencial, es decir, que todas las especies tienen el mismo número de 
individuos, valores bajos indican un reparto poco equitativo), se obtuvo a partir 
del índice de diversidad de Shannon-Wiener y presentó valores entre 0,04 (Tibi, 
invierno de 2008) y 0,6 (Tous, verano de 2008) (Fig. 5.7.A).  
La equitatividad obtenida sólo a partir de las especies de rotíferos 
presentó valores entre 0,01 (Tibi, invierno de 2008) y 0,6 (Naranjero, verano de 
2007) (Fig. 5.7.B). Por último, la equitatividad estimada sólo con las especies de 
microcrustáceos tuvo valores entre 0,04 (Tibi, invierno de 2007) y 0,6 (Arquillo 
de San Blas, invierno de 2008) (Fig. 5.7.C).  
 
Figura 5.8. Relación entre la riqueza de especies y la equitatividad para cada muestra del 
estudio. La equitatividad está calculada a partir tanto de la densidad (verde) como de la 
biomasa (naranja). Se incluyen la ecuación de la recta del ajuste lineal para cada una de 
ellas, así como los valores de R
2
 y de significación (p). 
En la figura 5.8 se puede observar la relación entre la riqueza de 
especies y la equitatividad para cada muestra (todos los embalses y periodos de 
estudio). Teniendo en mente que es una relación del todo y la parte, resulta 
interesante que ambas variables covaríen positiva y significativamente 
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(p<0,001), indicando que los embalses más ricos en especies, tienen además un 
mejor reparto de la densidad entre las mismas.  
Algo menor es la varianza explicada por la riqueza y la equitatividad 
calculada sobre los datos de biomasa, aunque esta relación también sea 
estadísticamente significativa (p=0,008; Fig. 5.8).  
En la figura 5.9 podemos observar la relación entre la riqueza de 
especies y la abundancia para cada muestra (todos los embalses y periodos de 
estudio), tanto para valores de densidad como de biomasa, ambos 
transformados logarítmicamente. La riqueza de especies está relacionada 
negativa y significativamente con la densidad y la biomasa de especies de 
zooplancton, lo que quiere decir que los embalses con mayor abundancia de 
zooplancton tienen menor riqueza de especies, pero estas relaciones, aunque 
significativas estadísticamente, explican muy poca varianza.  
 
Figura 5.9. Relación entre la riqueza de especies y la abundancia de zooplancton, 
densidad y biomasa, transformadas logarítmicamente, para cada muestra del estudio. Se 
incluyen la ecuación de la recta del ajuste lineal para cada una de ellas, los valores de R
2
 y 
la significación (p). 
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2. DIVERSIDAD vs. FACTORES AMBIENTALES LOCALES 
Para estudiar qué factores ambientales locales covarían con la 
diversidad, se realizaron análisis de correlaciones múltiples entre ellos y, 
además, se calcularon sus ajustes lineales con el objetivo de obtener un modelo 
predictivo de la riqueza (y diversidad) en relación con las variables ambientales 
observadas. Las variables ambientales se describen en el capítulo 2; los 
descriptores de diversidad de la estructura aquí utilizados han sido: la riqueza de 
zooplancton, la dominancia de especies, la equitatividad y la diversidad según 
los índices de Shannon-Wiener, Simpson y Margalef, estos últimos calculados a 
partir de la densidad y de la biomasa de zooplancton.   
Los valores de riqueza se correlacionaron significativamente con una 
gran parte de las variables ambientales medidas. En las siguientes tablas se 
muestran los resultados obtenidos en los análisis de correlación de Spearman 
(no paramétrico); también se ha querido prestar especial atención a la 
corrección de Bonferroni aplicada a los tests de correlaciones (Miller, 1981).  
Tabla 5.2. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) de la latitud 
frente a los descriptores de diversidad calculados a partir de la densidad (Dens) y la 
biomasa (Biom) de zooplancton. Sólo se muestran los resultados significativos 
estadísticamente (p<0,01). α' (Bonferroni) = 0,006. 
 Latitud 
 Riqueza Equitatividad Simpson Shannon Margalef 
  Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
Rho -0,35  -0,23  -0,30  -0,30 -0,33 -0,31 
p <0,0001  0,0077  0,0003  0,0003 0,0001 0,0002 
Entre la riqueza de zooplancton y la situación geográfica de los 
embalses (latitud y altitud en la tabla 5.2) se observó una correlación 
significativa con la latitud: se da una mayor riqueza específica y diversidad en 
embalses de latitudes más bajas, a la vez que menor dominancia y mayor 
equitatividad (en biomasa). En la figura 5.10 se muestran los ajustes lineales de 
la riqueza y dominancia de especies del zooplancton frente a la latitud. La 
varianza explicada (R
2
) en ambos casos está en torno al 8%. 
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Figura 5.10. Regresión lineal de la latitud frente a la riqueza específica y dominancia del 
zooplancton presente. Se muestran las ecuaciones de la recta, el valor de R
2
 y la 
significación.  
El siguiente grupo de variables ambientales son descriptoras del 
tamaño del ecosistema (área inundable, capacidad máxima de embalse, 
volumen embalsado y profundidad de la columna del agua en la zona de la 
presa). Los resultados muestran un efecto muy débil de estas variables en la 
estructura de la comunidad de zooplancton.  
Tabla 5.3. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) del área del 
embalse frente a los descriptores de diversidad. Sólo se muestran los resultados 
significativos estadísticamente (p<0,01). α' (Bonferroni) = 0,006. 
 Área del embalse 
 
Riqueza 
Equitatividad Simpson Shannon Margalef 
 Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
Rho 0,32 0,19  0,24  0,27  0,28  
p 0,0001 0,003  0,0051  0,0016  0,0009  
En la tabla 5.3 se muestran las correlaciones entre el área inundable del 
embalse frente a la riqueza, dominancia, equitatividad y diversidad de 
zooplancton. En primer lugar hay una correlación estadísticamente significativa 
(p=0,00014) y positiva entre la riqueza y el área del embalse, es decir, a mayor 
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área inundable, mayor riqueza de especies. Con el resto de descriptores de la 
estructura del zooplancton el área muestra resultados significativos (p<0,01) a 
partir de las medidas de densidad, de modo que en los embalses de mayor 
superficie se observó menor dominancia y mayor diversidad de zooplancton. 
Las demás medidas del tamaño del embalse (capacidad máxima, 
volumen embalsado y profundidad en el punto de muestreo) sólo resultaron 
correlacionadas estadísticamente con la riqueza y el índice de diversidad de 
Margalef (Tabla 5.4). Cabe destacar la buena correlación encontrada entre la 
profundidad y el índice de Margalef, tanto en densidad como en biomasa, con 
valores de probabilidad muy bajos y elevados coeficientes de correlación de 
Spearman. En la figura 5.11 se muestran las regresiones lineales de la riqueza 
específica frente al área, el volumen y la capacidad máxima del embalse, todos 
ellos transformados logarítmicamente para reducir el efecto de la desviación de 
la distribución normal. La varianza explicada (R
2
) también está entre el 7 y el 
11%.  
Tabla 5.4. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) de tres 
variables del tamaño del sistema (capacidad máxima, volumen y profundidad) frente a los 
descriptores de diversidad. α' (Bonferroni) = 0,006.  
 Capacidad máxima Volúmen Profundidad 
 
Riqueza 
Margalef 
Riqueza 
Margalef 
Riqueza 
Margalef 
 Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
Rho 0,35 0,28 0,25 0,27 0,38 0,39 0,23 0,47 0,57 
p 0,0001 0,0024 0,0066 0,0035 <0,0001 <0,0001 0,0123 <0,0001 <0,0001 
 
Las relaciones de la diversidad con las condiciones de los embalse 
(temperatura, conductividad, pH, concentración de oxígeno disuelto y edad) se 
resumen en la tabla 5.5 y la figura 5.12. Ni la conductividad ni la temperatura 
resultan correlacionadas con ninguno de los descriptores de diversidad 
utilizados (riqueza, dominancia, equitatividad y diversidad). La edad del embalse 
(años desde su creación) sólo está correlacionada significativamente con el 
índice de Margalef (en densidad y biomasa), mostrando que a mayor edad del 
embalse hay una menor diversidad. El oxígeno disuelto está correlacionado con 
la riqueza (p= 2·10
-6
), habiendo mayor riqueza específica cuando menor oxígeno 
disuelto se encuentra.  
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Por último, dentro de las condiciones del embalse, aparece el pH 
correlacionado significativamente con varios de los indicadores estudiados de 
diversidad (Tabla 5.5): a mayor pH se observa una mayor dominancia, menor 
riqueza y diversidad (para los tres índices estudiados) y menor  equitatividad 
(cálculo sobre H). 
Figura 5.11. Regresión lineal entre la riqueza de zooplancton y el área (púrpura), volumen 
(naranja) y capacidad máxima del embalse (verde). Variables transformadas 
logarítmicamente. Se muestran las ecuaciones de la recta, el valor del R
2
 y el valor de p.  
Tabla 5.5. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) del pH frente 
a los descriptores de diversidad. Sólo se muestran los resultados significativos 
estadísticamente (p<0,01). α' (Bonferroni) = 0,006.  
 PH 
 
Riqueza 
Equitatividad Simpson Shannon Margalef 
 Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
Rho -0,42 -0,31  -0,38  -0,40  -0,31 -0,31 
p <0,0001 0,0003  <0,0001  <0,0001  0,0002 0,0003 
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En la figura 5.12 se ofrecen los ajustes lineales de la riqueza específica 
frente a la concentración de oxígeno y el pH del agua. La varianza explicada es 
mayor a las anteriormente encontradas, del 17 y el 14%, respectivamente.   
 
Figura 5.12. Regresión lineal entre la riqueza de especies de zooplancton y la 
concentración de oxígeno disuelto (naranja) y el pH del agua (verde). Se muestran las 
ecuaciones de la recta, el valor de R
2
 y significación (p).  
El siguiente grupo de variables analizadas fueron las concentraciones de 
los principales nutrientes relacionados con la producción primaria planctónica, 
esto es, las diferentes formas del nitrógeno y el fósforo (nitratos, nitrógeno 
Kjeldahl, nitrógeno total, fosfatos y fosforo total). Algunas de estas variables se 
correlacionaron con la riqueza, la dominancia, la equitatividad y la diversidad del 
zooplancton (Tabla 5.6, Fig. 5.13). 
En cuanto a las formas del fósforo, tanto el fósforo total como el 
ortofosfato (soluble) se encuentran correlacionados negativa y 
significativamente con la riqueza del zooplancton y con el índice de diversidad 
de Margalef (densidad y biomasa). El ortofosfato también está correlacionado 
con la dominancia y los otros índices de diversidad, aunque solamente si estos 
fueron calculados usando la biomasa zooplanctónica. Los resultados de las 
formas del fósforo muestran que a mayor concentración de este nutriente, se da 
una menor riqueza y diversidad del zooplancton.  
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 En la figura 5.13 se representa la relación inversa entre el fósforo (total  
y soluble) y la riqueza específica, La varianza explicada (R
2
) de ambas fue del 
15%.  
 
Figura 5.13. Regresión lineal entre el logaritmo de la riqueza específica de zooplancton y 
los logaritmos de las concentraciones de fósforo total (mg/l, verde) y fosfatos (mg/l, 
naranja). Se muestran las ecuaciones de las rectas, el valor del R
2
 y la significación (p). 
Nótese que los ejes X-Y no se cruzan en el 0. 
 
Tabla 5.6. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) de algunos 
nutrientes (PTOT=Fósforo total, PSOL= ortofosfato y NKJE=Nitrógeno Kjeldahl) frente a 
los descriptores de diversidad. Sólo se muestran los resultados significativos 
estadísticamente (p<0,01). Para cada nutriente, α' (Bonferroni) = 0,006.  
  
Riqueza 
Simpson Shannon Margalef 
  Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
PTOT 
Rho -0,36     -0,28 -0,30 
p <0,0001     0,001 0,0005 
PSOL 
Rho -0,32  -0,23  -0,24 -0,23 -0,24 
p 0,0002  0,006  0,005 0,008 0,006 
NKJE 
Rho -0,38   -0,25 -0,21 -0,42 -0,44 
p <0,0001   0,0032 0,012 <0,0001 <0,0001 
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Y en cuanto a las formas del nitrógeno analizadas, sólo el nitrógeno 
Kjeldahl muestra correlaciones significativas a nivel de 0,05. El nitrógeno 
Kjeldahl también está correlacionado inversamente con la riqueza, con los 
índices de diversidad de Margalef (en densidad y biomasa) y Shannon-Wiener 
(densidad). De modo que a mayor concentración de nitrógeno, menor riqueza y 
diversidad de zooplancton se da en los embalses.  
Por último, las variables indicadoras de la producción primaria son las 
que mejor se relacionaron con los descriptores de diversidad (Tabla 5.7, Fig. 
5.14). Las variables estudiadas fueron: la concentración de clorofila a (analizada 
por extracción en el laboratorio), la biomasa de fitoplancton, las medidas de la 
sonda multiparamétrica de las algas verdes y concentración de clorofila a 
(máximos y medias de toda la columna de agua), la profundidad de visión del 
disco de Secchi y la turbidez medida a partir de la sonda. La mayoría de ellas se 
correlacionaron negativa y significativamente (p<0,01), tanto con la riqueza 
como con los diferentes índices de equitatividad y diversidad del zooplancton, y 
positivamente con la dominancia. La profundidad del disco de Secchi, ya que es 
una medida de la transparencia, se correlaciona en modo inverso a las demás 
medidas de producción.   
Tanto la concentración de clorofila a (obtenida a partir de análisis en 
laboratorio) como la biomasa de fitoplancton (a partir de los recuentos de 
fitoplancton) muestran un alto grado de correlación negativa con el índice de 
diversidad de Margalef (coeficiente de correlación de Spearman = 0,6). Las 
medidas de concentración de clorofila a también están negativamente 
correlacionadas con la riqueza de especies; el índice de Shannon-Wiener (en 
densidad) y la biomasa de fitoplancton, con todos los índices calculados a partir 
de la densidad, aunque no con los calculados utilizando  la biomasa 
zooplanctónica (Tabla 5.7).  
En cuanto a las medidas indicadoras de la producción primaria tomadas 
con la sonda multiparamétrica de toda la columna de agua: densidad de algas 
verdes máxima y media (AVMX y AVMD) y concentración de clorofila a máxima y 
media (CLMX y CLMD), todas ellas muestran correlaciones estadísticamente 
significativas y negativas con la riqueza específica de zooplancton. La 
concentración de clorofila a está correlacionada con la dominancia, la 
equitatividad y los índices de diversidad de Simpson y Shannon-Wiener 
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calculados sobre la densidad. Mientras que la concentración de algas verdes se 
correlaciona por igual en densidad y biomasa con estas variables.  
Tabla 5.7. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) de las 
variables indicadoras de la producción primaria frente a los descriptores de diversidad. 
Sólo se muestran los resultados estadísticamente significativos (p<0,01). Las abreviaturas, 
como en el Anexo 3. Para cada variable, α' (Bonferroni) = 0,006.   
  
Riqueza 
Equitatividad Simpson Shannon Margalef 
  Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
CHLA 
Rho -0,5     -0,26  -0,56 -0,56 
p <0,001     0,003  <0,001 <0,001 
BFIT 
Rho  -0,30  -0,27  -0,31  -0,62 -0,58 
p  <0,001  <0,002  <0,001  <0,001 <0,001 
CLMX 
Rho -0,46   -0,26  -0,32  -0,60 -0,58 
p <0,001   0,002  <0,001  <0,001 <0,001 
CLMD 
Rho -0,54   -0,27  -0,33  -0,63 -0,63 
p <0,001   0,002  <0,001  <0,001 <0,001 
AVMX 
Rho -0,46 -0,27  -0,29 -0,25 -0,36 -0,28 -0,62 -0,61 
p <0,001 0,002  <0,001 0,004 <0,001 0,001 <0,001 <0,001 
AVMD 
Rho -0,50 -0,26  -0,29 -0,24 -0,37 -0,29 -0,69 -0,70 
p <0,001 0,002  <0,001 0,005 <0,001 0,001 <0,001 <0,001 
DS 
Rho 0,45 0,28  0,30 0,28 0,37 0,31 0,62 0,58 
p <0,001 0,001  <0,001 0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 
TURB 
Rho       -0,23 -0,25 -0,29 
p       0,007 0,003 <0,001 
Las mayores correlaciones de este grupo de indicadores de producción 
primaria, al igual que sucedía con las anteriores, se dan con el índice de 
diversidad de Margalef, correlaciones que resultan significativas, con elevados 
coeficientes de correlación. Las dos últimas variables de medidas de la 
producción primaria son la profundidad de visión del disco de Secchi y la 
turbidez. La profundidad del disco de Secchi se relaciona bien con la diversidad 
zooplanctónica, mejor que la turbidez. El disco de Secchi está correlacionado 
significativamente (p<0,01) con casi todas las variables estudiadas, con la única 
excepción de la equitatividad calculada usando la biomasa (p=0,02).  
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Figura 5.14. Regresiones lineales entre: A) riqueza específica y las concentraciones medias 
de clorofila a y densidad de algas verdes (ambas en logaritmo); B) índice de diversidad de 
Margalef (densidad y biomasa). Se muestran las ecuaciones de la recta, el valor del R
2
 y el 
valor de probabilidad (p). CL=Logaritmo concentración media de clorofila a (µg/l); 
AV=Logaritmo de la densidad media de algas verdes (células/ml). 
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Las correlaciones son positivas con la riqueza, la equitatividad y la 
diversidad, y negativas con la dominancia, mostrando que a mayor profundidad 
de visión del disco de Secchi, es decir, a mayor transparencia del agua, hay una 
mayor riqueza y diversidad de especies y un mejor reparto entre ellas. La 
concentración media de clorofila a de la columna de agua y el logaritmo de la 
concentración media de algas verdes de la columna de agua explican algo menos 
del 40% de la riqueza de especies y entre un 40-55% de los valores del índice de 
diversidad de Margalef (Fig. 5.14).    
En resumen, los resultados de las correlaciones de las variables  
indicadoras de la producción primaria muestran que a mayor producción, hay 
una menor riqueza de zooplancton, peor reparto entre las especies y, en 
general, una menor diversidad zooplanctónica.  
 
3. COMPOSICIÓN vs FACTORES GEOGRÁFICOS 
En este apartado se pone un énfasis especial sobre la similitud entre las 
composiciones faunísticas de los embalses en las distintas sistemas-cuencas. 
3.1. Relación entre la distancia geográfica y la similitud de las comunidades 
de zooplancton de los embalses 
El análisis de regresión entre la distancia geográfica (en kilómetros en 
línea recta) y la similitud (valor del índice de Jaccard) de las comunidades de 
zooplancton de los embalses muestra que existe una relación negativa entre 
estos factores (Fig. 5.15). Sin embargo, esta relación puede ser espuria, ya que la 
diferencia en el índice de Jaccard obtenido comparando muestras de lugares 
muy próximos entre sí con los valores del índice obtenidos al comparar la 
composición de lugares alejados 250 Km, no es superior a 0,1.  El número de 
datos analizados asciende a 2510 relaciones (20 embalses x 20 embalses x 7 
periodos de estudio - datos vacíos), probablemente esta elevada n, sea la razón 
por la que sólo un 6% varianza explicada sea estadísticamente significativa (Fig. 
5.15).  
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3.2. Relación de la proximidad y la conectividad con la similitud de las 
comunidades de zooplancton de los embalses 
Para analizar la composición de la comunidad de zooplancton en 
relación con la proximidad, entendida como categorías de cerca o lejos y la 
conectividad, se crearon 4 tipos de relaciones posibles entre los embalses: cerca-
conectado, cerca-no conectado, lejos-conectado, lejos-no conectado (capítulo 2, 
Material y Métodos). En la figura 5.16 se muestra un croquis del área de estudio 
donde se puede observar la distancia y la conectividad entre los embalses; y en 
la tabla 5.8, los pares de embalses que surgieron para cada uno de los tipos de 
relación.  
 
Figura 5.15. Relación entre la distancia lineal entre embalses y la similitud de la 
composición de zooplancton medida con el índice de Jaccard. Se muestra la ecuación de 
la recta, el valor del R
2
 y el valor de probabilidad (p). 
Cuando representamos las diferentes categorías, se observa un 
marcado descenso de la similitud promedio de los pares de embalses que están 
cercanos y conectados (que son los más similares), a los también conectados, 
pero lejanos; de este último con los no conectados (también cercanos), y por 
último de estos con los que están lejanos y además no conectados, que son los 
menos similares (Fig. 5.16).  
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Figura 5.16. Croquis del área de estudio. Los puntos azules representan los embalses; las 
líneas negras, los ríos; y la azul, la línea de costa. Figura ya mostrada en el Material y 
Métodos. 
Tabla 5.8. Comparaciones realizadas entre los pares de embalses para cada relación de 
proximidad o conectividad. Los embalses están numerados según la figura anterior. Tabla 
ya mostrada en el Material y Métodos. 
 Cercano Lejano 
Conectado 
1-2, 6-7, 11-12,  
11-14, 12-14, 13-14 
5-6, 5-7, 8-9, 9-11, 9-12, 8-11, 8-12, 8-14, 
9-14, 10-11, 10-12, 10-14 
No 
conectado 
2-3, 12-16, 11-13, 11-16, 
12-13, 17-18, 18-19, 19-20 
1-6, 1-7, 6-11, 6-12, 7-11, 7-12, 14-17, 14-
8, 14-19, 14-20, 5-8, 5-9, 5-10, 8-10, 9-10 
 
Sin embargo, las pruebas post hoc (Bonferroni) del ANOVA de una vía 
sólo muestran como significativas las diferencias en el promedio de similitud 
existentes entre los embalses que están más próximos y además conectados con 
los embalses no conectados, y diferencia también aquellos lejanos tanto si están 
conectados o no.  
De modo que hay una mayor similitud entre los embalses que se 
encuentran cercanos que en los lejanos, y a la vez existe mayor similitud en los 
1.- Arenós 
2.- Sitjar 
3.- Mª Cristina 
4.- Regajo 
5.- Arquillo de San Blas 
6.- Benagéber 
7.- Loriguilla 
8.- La Toba 
9.- Alarcón 
10.- Contreras 
11.- Cortes 
12.- Naranjero 
13.- Escalona 
14.- Tous 
15.- Bellús 
16.- Forata 
17.- Beniarrés 
18.- Guadalest 
19.- Amadorio 
20.- Tibi 
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embalses que están conectados por un mismo río, que entre los que no existe 
esa conexión: 
 Los embalses conectados tienen una mayor similitud en sus 
comunidades de zooplancton que los no conectados; esta diferencia es 
estadísticamente significativa tanto en los embalses que se encuentran 
cercanos ente ellos (p=0,003) como en los embalses que se encuentran 
alejados (p<0,001).  
 Los embalses cercanos tienen una mayor similitud en sus comunidades 
de zooplancton que los lejanos, aunque esta diferencia no sea 
estadísticamente significativa ni en los embalses que se encuentran 
conectados entre ellos (p=0,405), ni en los embalses que se encuentran 
no conectados (p=0,160). 
 
Figura 5.17. Promedio de la similitud de la composición de zooplancton entre pares de 
embalses (y barras del error estándar) en función de su cercanía y conectividad. Los 
valores de probabilidad corresponden a las comparaciones de las medias (ANOVA) 
mediante las pruebas post hoc de Bonferroni. Nótese que la barra de abscisas está 
ajustada a una escala de 0,4 a 0,6. 
Por tanto, parece ser más influyente en la composición de la comunidad 
la conexión que la cercanía, lo cual no sólo se observa por los dos tipos de 
relaciones anteriormente explicadas, sino también por el hecho de que el grupo 
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“Lejano-Conectado” presenta una mayor similitud entre las comunidades de los 
embalses que el grupo “Cercano-No conectado” (aunque no significativa 
estadísticamente, p=0,182). Además, cuando se juntan ambos factores (cercanía 
y conectividad) las diferencias en la similitud se hacen mayores, de modo que los 
embalses conectados y cercanos tienen comunidades de zooplancton mucho 
más similares entre ellos que los que se encuentran alejados y no conectados 
(p<0,001).  
Por último, se quiso estudiar el efecto de la posición de los embalses en 
el cauce del río sobre la similitud de sus comunidades. Se realizaron ANOVAs 
para comparar el efecto de la situación en el cauce del río (cauce alto, cauce 
medio y cauce bajo) pero no se observaron diferencias en el promedio de la 
similitud de la composición de especies de los embalses en función de la 
situación que tengan en el cauce del río. 
 
4. AGRUPAMIENTO DE LOS EMBALSES SEGÚN SU 
COMPOSICIÓN ZOOPLANCTÓNICA 
En este apartado se muestran los resultados del análisis de la beta 
diversidad, o diversidad entre hábitats, entre los embalses, expresada como la 
similitud de especies de zooplancton entre pares de embalses (índice de Jaccard) 
y en base a esto, posteriormente agrupados. El dendrograma (Fig. 5.18) refleja 
las agrupaciones de embalses en base a la composición específica de su 
zooplancton y permite sugerir qué factores son comunes a los embalses 
agrupados. Los grupos que se pueden observar son: 
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 Los embalses más eutróficos (grupo 1, rojo), tanto en verano como en 
invierno, son los de Bellús, Tibi y Beniarrés. Estos embalses forman un 
grupo compacto que se separa claramente del resto. La comunidad de 
zooplancton de estos embalses presenta una composición diferente de 
los demás embalses, destacando dentro del grupo de los rotíferos la 
abundancia de especies del género Brachionus, y dentro de los 
microcrustáceos, la ausencia de copépodos calanoides. En el siguiente 
capítulo se prestará mayor atención a las especies encontradas.  
 El embalse del Regajo (grupo 2, marrón) en verano fue lo 
suficientemente diferente para conformar un grupo separado en el 
dendrograma; estas muestras tienen una comunidad relativamente 
distinta al resto de embalses con especies únicas o poco frecuentes en 
otros lugares, como el género Conochillus.  
El resto de grupos formados no están tan cohesionados como los 
anteriores y quedan formados 4 grupos (Fig. 5.18):  
 Los dos primeros grupos, separados del resto de embalses (grupo 3 y 4, 
verdes), están compuestos por ambientes situados en la mitad 
meridional de la CHJ; en su mayoría provienen de ríos de poco caudal y 
condiciones más áridas que el resto; estos son los embalses de 
Guadalest, Amadorio y Escalona, aunque también aparezcan algunas 
muestras de Tous y Forata, y faltan los embalses del sur que han sido 
incluidos en el grupo de los eutróficos (grupo 1). Estos embalses forman 
3 subgrupos con valores de repetibilidad de 90, 95 y 87.  
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 El grupo restante está formado por los embalses de las cuencas de los 
ríos Mijares, Júcar y Turia. Dentro de este gran grupo los embalses de 
Loriguilla y Benagéber (grupo 5, morado) son los que presentan una 
comunidad de especies de zooplancton más distinta al resto y muy 
similar entre ellos (nodo a 0,87); ambos están situados en el cauce 
medio del río Turia, y están muy próximos entre sí (18 km), a la vez que 
muy separados del embalse de cabecera del río (Arquillo de San Blas), el 
cual no forma parte de este grupo del dendograma. 
 
 Por último, los embalses restantes, a pesar de pertenecer a cuencas 
distintas, incluso separadas por muchos kilómetros, no muestran 
grandes diferencias en su composición. Además, los grupos enlazados 
no son robustos, ya que sólo los formados por unas pocas muestras 
poseen valores de repetibilidad superiores a 0,5. Estos subgrupos que 
se forman quedan divididos fundamentalmente según la estación de 
muestreo en estivales (grupo 6, amarillo) e invernales (grupo 7, azul). 
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Resumiendo, el análisis de agrupación, en base a la presencia/ausencia 
de especies zooplanctónicas de todas las muestras, indica que la similitud en la 
composición del zooplancton de los embalses está relacionada con diversos 
factores que interactúan, como el estado trófico, la situación geográfica, las 
condiciones ambientales, la conectividad o la estacionalidad. De modo que la 
composición específica sí parece ser propia y seleccionada para diferentes 
ambientes locales y regionales. Hay que destacar como principal patrón 
estructurador el estado trófico del embalse, los embalses con una recurrente 
mala calidad de sus aguas, con una alternancia temporal dentro de la eutrofia o 
hipertrofia, tienen un conjunto de especies propias de esas condiciones que los 
hace similares entre ellos y distintos al resto de embalses.  
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5. DISCUSIÓN 
5.1. Biodiversidad del zooplancton en embalses de la cuenca mediterránea 
Resulta extremadamente difícil comparar la riqueza planctónica entre 
ecosistemas que han sido estudiados con diferentes objetivos, frecuencias y 
duración de los muestreos o grados de incorporación de la heterogeneidad 
horizontal y vertical (Arnott et al., 1998; Thackeray, 2007); en cualquier caso la 
riqueza total de especies encontrada a lo largo de este estudio, con valores 
comprendidos entre un máximo de 27 y un mínimo de 11 especies por muestra, 
se asemeja a la encontrada por otros autores cuando sólo han muestreado una 
vez, y mantiene cierta proporcionalidad con estudios que engloban varios 
embalses (Tabla 5.9).  
En cuanto a la riqueza acumulada en el tiempo durante todo el periodo 
de estudio, ésta es notablemente superior a la riqueza muestral, con valores 
comprendidos entre un máximo de 42 y un mínimo de 25 especies encontradas 
para Tous y Beniarrés respectivamente; similar resultado al comentado por 
Arnott et al. (1998) quienes observaron que la riqueza en las muestras 
individuales suponía como mucho el 50% del conjunto anual de especies. Esta 
diferencia se puede deber, en parte, a una menor frecuencia en el muestreo 
(Fisher et al. 1943), como ocurre en nuestro estudio, y a la subestima de las 
especies raras (Arnott et al. 1998), que aquí se ha intentado minimizar por el 
exhaustivo estudio cualitativo o de red. Sin embargo, muchos otros factores 
ecológicos pueden estar influyendo en la diferencia detectada entre la riqueza 
muestral y la acumulada en el tiempo: heterogeneidad temporal tanto anual 
como interanual  (Browne, 1981; Sommer et al., 1986; Arnott et al., 1998) y 
espacial a diferentes escalas (Pinel-Alloul et al., 1995); y en el caso de nuestros 
sistemas, la pobreza de la zona litoral, característica de los embalses.  
En general, el promedio de la riqueza (y la diversidad) de especies de 
zooplancton por ecosistema en los veranos es superior al de los inviernos 
(Brucet et al., 2009), lo que se detectó en nuestro estudio al comprobar un 
crecimiento de la riqueza de invierno a verano y un descenso de la riqueza de 
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verano a invierno y parece ser más importante en regiones mediterráneas como 
la que nos ocupa que en el norte de Europa (Brucet et al., 2009). 
En los embalses aquí estudiados se han encontrado muchas 
poblaciones estacionales: por ejemplo, Synchaeta oblonga, euriterma de mayor 
abundancia en aguas frías de invierno (De Manuel, 2000) que aparece casi 
exclusivamente en las muestras de invierno, y otras más termófilas, que se 
presentan en las muestras de verano, como Ascomorpha ovalis, Diaphanosoma 
mongolianum, Hexarthra spp. (De Manuel, 2000; Korovchinsky, 2006). Sin 
embargo, este patrón no es igual para los diferentes grupos de zooplancton 
(Brucet et al., 2009), y así las diferencias estacionales en la riqueza de rotíferos 
resultan más evidentes que las de microcrustáceos. Probablemente, la diferente 
duración de los ciclos vitales de rotíferos y mcirocrustáceos y el carácter 
funcional tan heterogéneo de éstos últimos esté influyendo a la hora de analizar 
la varianza estacional de este grupo como un conjunto. Cuando las tasas de 
renovación del agua aumentan, se favorece (al menos a corto plazo) a los grupos 
de crecimiento más rápido; si esto sucede en verano, que es cuando más se 
utilizan los embalses en nuestra zona, y las temperaturas son más altas, se 
aumenta la velocidad potencial de crecimiento de estas poblaciones. Por otra 
parte, la diferente depredación por peces es una explicación probable de los 
cambios pronunciados en la estructura del zooplancton del invierno al verano en 
lagunas mediterráneas (García-Berthou, 1999; Mieiro et al., 2001; Alcaraz & 
García-Berthou, 2007; Brucet et al., 2009), aunque esta depredación por peces 
pueda estar bastante alterada en los embalses, los cuales pueden tener 
comunidades de peces muy diferentes de las que se dan en sistemas naturales 
(Elvira, 1995; Kalff, 2002). 
Además, los cortos ciclos de vida del zooplancton (en particular, en los 
rotíferos) y su fácil dispersión hacen de ésta una comunidad que responde 
rápidamente a las interacciones con el ambiente (biótico y abiótico), 
permitiendo una sustitución de poblaciones de acuerdo a las condiciones locales 
y, por tanto, susceptible de presentar una β-diversidad elevada (Rojo et al., 
2012) ligada a la heterogeneidad ambiental.   
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Tabla 5.9. Comparación de la riqueza de zooplancton entre el presente estudio y en otros 
realizados en embalses. Estado trófico (ET): O = Oligotrófico, M = Mesotrófico, E = 
Eutrófico, H = Hipereutrófico. Número de embalses analizados (N). Periodo de estudio en 
meses (T) y entre paréntesis, número de muestreos. Riqueza específica de rotíferos 
(ROT), cladóceros (CLA) y copépodos (COP) y en su conjunto (ZOO). Las celdas en blanco 
indican que no se encontraron datos. * Sólo géneros. 
Localidad ET N T ROT CLA COP ZOO Referencia 
Embalses de la 
CHJ (2006-09) 
O-H 20 35 (7) 64 21 5 90 
Presente 
estudio 
Embalses de 
toda España 
(1972-75) 
O-E 105 12 (2) 120 40 20 180 
Armengol, 
1978; Riera, 
1992 
Embalses de 
toda España 
(1987-88) 
O-E 103 12 (2) 110 30 17 157 
Jaume, 1993; 
De Manuel, 
2000 
Embalse La 
Concepción 
(Málaga) 
E 1 12 25 10 2 37 
Fernández-
Rosado & 
Lucena, 2001 
Embalse de 
Foix (España) 
H 1 35 (17) 19 9 1 29 
Marcé et al., 
2005 
Embalse de 
Entrepeñas 
(España) 
O-M 1 12 (12) 13 7 2 22 
Molina-
Navarro et 
al., 2012 
Embalse del 
Añarbe 
(Navarra) 
O 1 6 (2) 13* 6 3  
Fraile et al., 
2008 
Embalses de 
Brasil 
O-M 7 12 (4) 76 26 7 109 
Sampaio et 
al., 2002 
Embalses de 
Argelia 
 3 12 (4)    26 
Cherbi et al., 
2008 
Embalse de 
Funil (Brasil) 
E 1 10 (4) 21 6 3 30 
Branco et al., 
2002 
Embalse de 
Ponte Nova 
(Brasil) 
O 1 2 (2) 17 11 3 31 
Sendacz et 
al., 2006 
Embalse de 
Guarapiranga 
(Brasil) 
E 1 2(2) 15 8 6 29 
Sendacz et 
al., 2006 
Embalse Azibo 
(Portugal) 
M-E 1 24 (17) 14 9 2 25 
Geraldes & 
Boavida, 
2004 
Emb. Grošnica 
(Serbia) 
M 1 18 (18) 58 14 8 80 
Ostojic, 
2000 
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Así, cuando estudiamos la riqueza de cada sistema (Mijares, Júcar, Turia 
y Sur) acumulada en el tiempo, observamos que la riqueza del sistema Júcar es 
muy superior a las demás, mientras que la del sistema Turia es la más baja. El 
sistema Júcar comprende mayor número de embalses que, además, tienen 
condiciones y características ambientales muy variadas: embalses de cabecera 
(La Toba) a la vez que de cauce medio/bajo (Tous, Escalona), embalses grandes 
(Alarcón) a la vez que pequeños (Naranjero), embalses de aguas limpias (Cortes) 
a la vez que hipertróficos (Bellús). El sistema Júcar es el de mayor número de 
embalses y mayor extensión, comprendiendo además de la cuenca del río Júcar 
las cuencas de los afluentes de éste, como los ríos Cabriel, Escalona, Albaida y 
Magro (Fig. 5.16). Sin embargo, el sistema Turia sólo cuenta con 3 embalses, 
aunque estos embalses estén entre los de mayor riqueza específica; en 
conjunto, tienen una riqueza acumulada baja; esto se debe probablemente a 
que los tres están conectados y dos de ellos están muy próximos (por lo que su 
similitud es bastante grande) y, además, se sitúan en zonas de características 
semejantes. Los otros dos sistemas (Mijares y Sur), aunque sólo tienen un 
embalse más y en general cada embalse tiene una riqueza acumulada más baja 
que los del Turia, muestran mayor riqueza conjunta, lo cual se debe a que no 
están todos conectados (menor similitud) y pertenecen a cuencas distintas, cosa 
que les confiere una mayor heterogeneidad y por tanto riqueza global. Cuando 
comparamos el número de especies por embalse, da un valor más alto en el caso 
del Sistema Turia y más bajo en el Júcar, esto se debe a que a pesar de tener 
muchos embalses, muchos de ellos no aportan muchas nuevas especies, pues 
están todos conectados y además en el sistema Júcar se encuentran algunos de 
muy mala calidad.  
Por lo tanto, esta diferencia entre riqueza puntual o muestral y la 
riqueza acumulada, tanto en el tiempo como por sistemas, se encuentra 
explicada por la heterogénea distribución de especies de zooplancton ligada a la 
conectividad, la estacionalidad y la heterogeneidad de paisajes dentro de la 
cuenca. Esta respuesta local, que amplifica la beta-diversidad, es uno de los 
focos de atención de la ecología del plancton en los últimos años (Dodson et al., 
2000; Declerck et al., 2011). 
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5.2. Riqueza y diversidad vs factores ambientales: Producción 
Tras analizar la relación de los factores ambientales con la diversidad 
del zooplancton a diferentes escalas, en los embalses mediterráneos que hemos 
estudiado cabe destacar que la producción primaria planctónica y, por tanto, el 
grado de eutrofización (Willén, 2000), son sin duda los mayores estructuradores 
de la composición y la riqueza planctónicos. 
Las relaciones entre la riqueza de especies y la productividad han sido 
de constante interés para los ecólogos (Mittelbach et al., 2001), aunque muchos 
de los estudios realizados se centren en los efectos de la productividad sobre los 
productores primarios y existan menos estudios investigando cómo esos efectos 
se transmiten a los consumidores secundarios. En ese sentido, los lagos y 
embalses proporcionan una oportunidad única para evaluar los efectos de la 
producción primaria sobre la riqueza de especies consumidoras secundarias 
(zooplancton), gracias a sus límites bien definidos y a la estimación directa de las 
variables (Dodson et al., 2000). La pauta que surge de esta relación y los posibles 
mecanismos explicativos aún están debatiéndose (Abrams, 1995; Waide et al., 
1999; Gross, 2000; Mittelbach et al., 2001; Chase & Leibold, 2002; Chase & 
Ryberg, 2004; Dodson et al., 2007); por eso, es importante la aportación que se 
pueda hacer aquí. 
Un patrón básico de la distribución de riqueza en un gradiente de 
producción sería el ajuste a una curva unimodal (hump-shaped curve, Fig. 5.19) 
cuyos extremos se dan en aguas muy poco productivas (oligotrofia) y 
extremadamente productivas (hipereutrofia). Este modelo de alta riqueza a 
productividad intermedia es avalado por múltiples trabajos (Grace, 1999; 
Leibold, 1999; Ritchie & Olff, 1999; Dodson et al., 2000 y 2007). 
Un incremento de la productividad puede incrementar la riqueza de 
especies si se entiende como una mayor disponibilidad de recurso y, por tanto, 
menor competencia, mayor diferenciación de nicho o más niveles tróficos 
(Rothhaupt, 1990; Lampert & Rothhaupt, 1991; Abrams, 1995; Dodson et al., 
2000). Sin embargo, en nuestro estudio no se observa este patrón; en estos 
ecosistemas la relación entre riqueza (diversidad) y producción es negativa; es 
decir, el rango de eutrofización de los embalses propios de este estudio se 
correspondería a la zona de pendiente negativa (Fig. 5.19) en la que la riqueza 
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disminuye cuando aumenta la productividad. En el caso de nuestros embalses, 
esta pérdida de riqueza es más clara en el caso de los más eutrofizados (Tibi, 
Beniarrés y Bellús), y afecta sobre todo al grupo de los rotíferos, Oltra et al. 
(2001) ya pusieron de manifiesto el efecto contrario, es decir un aumento de la 
riqueza de este grupo al disminuir la eutrofización, estudiando la Albufera de 
Valencia. 
 
Figura 5.19. Respuesta unimodal de la riqueza frente a la producción primaria, basado en 
Dodson et al. (2000). La curva está realizada con unidades arbitrarias sólo con el objeto 
de ilustrar.  
La mejor explicación de estos hechos sería que entre los embalses aquí 
estudiados no se encuentran sistemas lo suficientemente oligotróficos como 
para que la limitación por nutrientes esté afectando negativamente a la riqueza 
de especies de zooplancton. Algunas de las características de los embalses los 
hacen muy propensos a problemas de eutrofización y más en cuencas 
relativamente muy pobladas y altamente agrícolas, como las mediterráneas. De 
modo que una posible explicación a la relación negativa entre producción y 
riqueza de zooplancton en el conjunto de los embalses estudiados es que con un 
aumento de la producción primaria, en realidad se favorezca la exclusión 
competitiva al enfrentarse a una dieta de menor calidad (Richman & Dodson, 
1983; Watson et al., 1997) y menos diversa, ya que puede existir una covariación 
positiva entre la biomasa de fitoplancton y la fracción de gran tamaño de éste o 
taxones no comestibles (Schindler et al., 1978; Watson et al., 1992). Este 
mecanismo parece ser el más probable en los embalses aquí estudiados, puesto 
que las cianobacterias no comestibles componen una importante fracción del 
plancton en los embalses más eutróficos (como Bellús; Rojo et al., 2008).  
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Además, de un modo indirecto, una elevada productividad puede 
también llevar a cambios en la química del agua que pueden afectar al 
zooplancton  especializado en vivir dentro de un restringido rango de 
condiciones abióticas (Dodson et al., 2000). Por ejemplo, muchas especies de 
zooplancton son sensibles a las bajas concentraciones de oxígeno (o incluso 
carencia de oxígeno por las noches) y elevado pH de los lagos altamente 
eutróficos (Dodson et al., 2000). Además, la eutrofización puede venir asociada a 
un incremento de la contaminación química relacionada con el uso del territorio, 
de modo que una mayor producción puede ser síntoma de una toxicidad que 
reduzca la riqueza de especies acuáticas (Dodson et al., 2000). Así embalses 
situados en zonas de gran presión industrial (el propio embalse o el río al que 
pertenece) pueden ser afectados por la toxicidad de los efluentes de origen 
antrópico (industrias, urbes, etc.), tal y como sucede con el embalse de Bellús 
(http://www.chj.gob.es/Redesdecalidad/informes_embalses.aspx) o en 
embalses como Beniarrés o Forata, que atraviesan zonas con actividad 
industrial.  
Un ejemplo paradigmático podría ser el embalse de Flix (curso bajo del 
río Ebro), que contiene sedimentos contaminados, acumulados a partir las 
actividades de una fábrica de productos químicos (Fernández et al., 1999; Bosch 
et al., 2009; Cotín et al., 2012), unidos a una contaminación por nutrientes de 
origen agrícola con un impacto significativo sobre la biota existente (Mañosa et 
al., 2001; Navarro et al., 2010b; Cotín et al., 2012).  
Los embalses pueden ser más propensos a la toxicidad química ya que 
actúan como acumuladores de agua, y por tanto de sustancias químicas que van 
aumentando sus concentraciones con el tiempo. Muchos de los embalses de 
este estudio que presentan elevadas condiciones tróficas están en áreas con 
mayor densidad de población e intensa agricultura, y bastantes reciben 
efluentes residuales y escorrentías del alcantarillado urbano e industrial; en 
particular, Bellús y Beniarrés, que recogen aguas de la zona de “la vall d’Albaida” 
o de la zona urbana e industrial de Alcoi y Cocentaina; estos embalses, junto con 
Tibi que además es muy antiguo y está por tanto bastante colmatado, son los 
que reciben aguas de zonas con alta densidad de población. Las áreas de mayor 
densidad de población de la Comunidad valenciana son costeras y carecen de 
embalses, pero en ellos que también podemos ver el efecto antrópico en la alta 
contaminación de muchos de sus humedales costeros (Rodrigo & Colom 1999; 
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Oltra & Armengol-Díaz, 1999; Rodrigo et al. 2003; Antón-Pardo & Armengol, 
2012), entre los que destacan la Albufera de Valencia y el Hondo de Elche-
Crevillente (Oltra et al., 2001; Antón-Pardo & Armengol, 2014) situados en las 
dos zonas con mayor densidasd de población de la Comunidad Valenciana.  
Por otra parte, los embalses de este estudio caracterizados por su 
escasa eutrofización están por lo general en áreas remotas con escasa relación 
con usos agrícolas, industriales o urbanos (como Arquillo de San Blas en Teruel o 
Contreras, entre Cuenca y Valencia), efecto similar al detectado por Dodson et 
al. (2000).  
Desde otro punto de vista, el patrón producción vs riqueza de 
zooplancton  también depende de la escala geográfica a la que se ejecuten los 
estudios. Muchos autores han sugerido que en el estudio de la riqueza de 
especies llevada a cabo sobre rangos de productividad limitada es menos 
detectable una relación unimodal, que los llevados a cabo sobre un amplio rango 
de productividad, obtenido gracias a la inclusión de múltiples sistemas en el 
estudio (Rosenzweig, 1992 y 1995; Huston, 1994; Guo et al., 1998; Grace, 1999; 
Mittelbach et al., 2001). Puede darse una marcada diferencia entre escala local y 
regional; Chase & Leibold (2002) encontraron que, a escala local (entre lagunas 
de la misma cuenca hidrográfica), la diversidad de productores secundarios tenía 
una relación unimodal estadísticamente significativa con la productividad 
primaria; sin embargo, a escala regional (entre cuencas), la diversidad de 
especies aumentaba linealmente con la productividad (Brown 1981; Currie & 
Paquin, 1987; Currie, 1991; Wright et al., 1993; Rosenzweig, 1995; Waide et al., 
1999; Gaston, 2000; Mittelbach et al., 2001). Según estos autores dicha 
dependencia de la escala viene dada porque la disparidad en la composición de 
especies locales dentro de una región se incrementa con la productividad; de 
este modo, las lagunas dentro de las cuencas hidrográficas de baja productividad 
comparten la mayoría de sus especies, mientras que las lagunas dentro de las 
cuencas de elevada productividad comparten menos especies.  
Sin embargo, es difícil encontrar estudios con cierta variabilidad 
temporal que cubran también una gran heterogeneidad geográfica, y recurrir al 
meta-análisis es problemático, pues resulta difícil comparar la riqueza específica 
observada y la diversidad calculada en comunidades de diferentes lugares, 
cuando los diferentes autores obtienen sus bases de datos mediante diferentes 
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esfuerzos de muestreo (periodicidad y duración) y considerando diferentes 
variables descriptoras de la diversidad  (Rojo & Álvarez-Cobelas, 1993; 
Thackeray, 2007). El presente estudio incluye diferentes estaciones y años para 
cada embalse, embalses de la misma cuenca y de cuencas o sistemas diferentes; 
en él se han utilizado múltiples variables descriptoras de la diversidad del 
zooplancton y en todos los casos la diversidad tiene una relación inversa con la 
producción, demostrando la relevancia de otros factores covariantes con el 
espectro o gradiente trófico, y que la eutrofización cultural disminuye la riqueza 
y diversidad de especies (Vitousek et al., 1997; Carpenter et al., 1998; Chase & 
Leibold, 2002). 
5.3. Riqueza y diversidad vs tamaño del sistema 
Otro de los factores relacionado con la riqueza de especies acuáticas es 
el tamaño del sistema (Barbour & Brown, 1974; Browne, 1981; Alimov, 2001). La 
variable más utilizada para evaluar el tamaño del ecosistema acuático ha sido su 
área; y su relación con la riqueza de zooplancton es positiva, incluso a pesar de 
otros factores como la productividad (Dodson, 1992; Armengol & Miracle, 1999). 
En embalses, sobre todo de la cuenca mediterránea, la superficie de los 
mismos sufre grandes fluctuaciones debido a los cambios en el volumen de agua 
y, por ello, el tamaño de los embalses debería expresarse a través de un 
conjunto de variables morfométricas como las utilizadas en este estudio: área 
inundable, volumen de la capacidad máxima del embalse, volumen del embalse 
en el periodo de muestreo y profundidad de la columna del agua en el punto 
más profundo de aquel (delante de la presa). Todas estas medidas de la forma 
del embalse han demostrado una relación positiva con los descriptores de 
diversidad, aunque la varianza explicada sea escasa. La pendiente de la relación 
entre la riqueza de zooplancton y el área inundable de los embalses (ambas 
transformadas logarítmicamente) fue de 0,07, al igual que si se calculaba con la 
riqueza de rotíferos o de microcrustáceos; valor que fue algo menor que las 
pendientes encontradas para especies de crustáceos zooplanctónicos en lagos 
de Norteamérica (0,17, según Browne, 1981; 0,09, según Dodson, 1992) y para 
rotíferos a nivel mundial (0,16, según datos recopilados por Dodson et al., 2000).  
No sólo el hecho de un ajuste especie-área, sino también el modelo 
lineal al que se ajusta (en el caso de los embalses que aquí se tratan es una 
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relación log-log) son indicadores de los posibles mecanismos implicados en el 
reparto de individuos en especies y en última instancia en el número de especies 
coexistentes (Connor & McCoy, 1979). En los ajustes log-log de especie-área, un 
bajo valor de la pendiente no queda explicado por un  mecanismo único, sino 
también (por ejemplo) por tasas de inmigración altas y bajas tasas locales de 
extinción (Dodson, 1992); la ecología de los crustáceos del zooplancton puede 
incluir estos determinantes. Las tasas de inmigración son elevadas en la mayoría 
de especies de crustáceos (Fryer, 1985b); las aves acuáticas, el viento, el agua 
que fluye y los peces dispersan los huevos resistentes de zooplancton y, además, 
sus ciclos de vida les permiten establecerse en algunos casos a partir de un único 
propágulo (Ortells et al., 2012). La existencia de ecosistemas acuáticos 
adyacentes es otra fuente de inmigración que puede incluso superar a las aves 
acuáticas (Hebert & Hann, 1986; Dodson, 1992). En los embalses estudiados aquí 
incluso existe una conexión directa entre las masas de agua de la misma cuenca 
hidrográfica, aunque ésta sea en una sola dirección. Las tasas de extinción se 
asumen inversamente proporcionales al tamaño de la población (Connor & 
McCoy, 1979) y las tasas de extinción locales de poblaciones de zooplancton son 
bajas, debido a los tamaños de población relativamente grandes de las 
poblaciones de crustáceos que se observan incluso en pequeños hábitats 
(Hutchinson, 1965).  
Por último, la pendiente de la recta de la función especies-área también 
depende de la tasa de adición de subdivisiones del hábitat que ocurren en los 
ecosistemas más grandes (Stevens, 1986); así, en lagos grandes puede darse una 
mayor heterogeneidad ambiental (p.e., en la columna de agua o en superficie; 
Dodson, 1992) y diferentes especies de zooplancton que se adapten a estos 
hábitats diferentes (Hutchinson, 1967; Watson & Wilson, 1978; Stoddard, 1987). 
Aunque en el presente análisis de la riqueza de zooplancton se hayan excluido 
las especies bentónicas capturadas en los muestreos de plancton y, por tanto, 
no se tengan en cuenta como fuente de riqueza la heterogeneidad horizontal de 
hábitat, sí se han incluido las poblaciones que habitaban en toda la columna de 
agua y se encontró una relación positiva entre riqueza y profundidad del 
embalse. Otros autores constataron relación entre la profundidad del 
ecosistema acuático y la riqueza del zooplancton (Armengol & Miracle, 1999; 
Alfonso et al., 2010). En los sistemas de embalses aquí estudiados, la 
profundidad se relacionó con la diversidad medida como índice de Margalef, que 
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recordemos es más sensible a las densidades totales alcanzadas, y no tanto al 
reparto o distribución de individuos en las especies. Resulta muy relevante la 
importancia de la profundidad con la biodiversidad planctónica, ya que la 
fluctuación del nivel del agua se relaciona con la profundidad (Alfonso et al., 
2010) y los embalses mediterráneos sufren grandes alteraciones de su nivel, 
resultando ser este hecho uno de los determinantes de la estructura y la 
dinámica del zooplancton, por ejemplo, en los embalses sicilianos (Naselli-Flores 
& Barone, 1994; Naselli-Flores et al., 1998; Naselli-Flores, 2003). De modo que 
los episodios de sequía podrían afectar a la diversidad zooplanctónica de estos 
embalses, tanto por la pérdida de profundidad y, por tanto, de hábitats, como 
por la propia desestructuración de la columna de agua debida a los cambios 
bruscos de nivel. 
5.4. Riqueza y diversidad vs edad del embalse 
La edad del medio físico es uno de los factores que influyen en la 
riqueza de especies del zooplancton; el "efecto edad" se considera desde hace 
tiempo un importante estructurador de la comunidad de zooplancton (Dussart, 
1966) y se ha venido subrayando en los últimos años una relación directa entre 
envejecimiento y riqueza (Dodson et al., 2007; Alfonso et al., 2010). Los 
embalses son ecosistemas lacustres de reciente construcción y pueden ofrecer 
una oportunidad única para investigar las primeras etapas de la formación de la 
comunidad (Popp et al., 1996; Alfonso et al., 2010). Según Alfonso et al. (2010), 
tras una edad crítica de unos 50 años, la riqueza de especies comienza a 
disminuir con el envejecimiento del sistema y esto está relacionado con un 
cambio y reordenamiento de la estructura de la comunidad zooplanctónica. Se 
requiere un periodo relativamente corto para colonizar los nuevos embalses 
donde la riqueza crece con la edad del sistema (Alfonso et al., 2010); en este 
sentido Dodson et al. (2007) consideran que la búsqueda del efecto positivo de 
la edad debería realizarse en lagos incluso de menos de 14 años y Popp et al. 
(1996) ya detectaron una disminución de la riqueza de zooplancton en los 
primeros 22 años del Pawnee Reservoir (Nebraska, Estados Unidos). En el 
presente estudio, con un rango de edad de los embalses de 10 a 89 años más un 
embalse (Tibi) de 445 años, no se observa una clara relación entre la edad del 
embalse y la diversidad o la riqueza. La relación negativa encontrada con el 
índice de Margalef se debe a que precisamente Tibi, construido en 1591, es 
eutrófico, pequeño y poco profundo, condiciones ambientales relacionadas con 
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la riqueza que ya se han analizado anteriormente; si los cálculos se repiten sin 
los datos de este embalse no se aprecian relaciones estadísticamente 
significativas ni siquiera para edades menores de 14 años.  
5.5. Riqueza y diversidad local vs regional 
Gran parte de la investigación sobre la diversidad del plancton se ha 
basado en la búsqueda de los factores locales que puedan ser determinantes de 
la estructura de la comunidad (Lampert & Sommer, 1997; O’Sullivan & Reynolds, 
2004). En estos estudios los ecosistemas acuáticos se tratan como unidades 
cerradas; sin embargo, las dinámicas espaciales, las interacciones entre las 
masas de agua mediante procesos como la dispersión y colonización pueden 
influir en todas esas interacciones y, por tanto, en la riqueza y diversidad de 
especies cuando las comunidades locales están directa o indirectamente 
conectadas con otras (MacArthur & Wilson, 1967; Hanski & Gilpin, 1996; Frisch 
et al., 2012).  
El zooplancton (especialmente los rotíferos) son organismos 
típicamente considerados como buenos dispersores basándonos en su amplia 
distribución, ciclos de vida partenogenéticos y estados de diapausa, por otra 
parte, los crustáceos, debido a su tamaño y densidad, presentan  mayores 
limitaciones a su dispersión (Lampert & Sommer, 1997; Wetzel, 2001; Frisch et 
al., 2012); por ello, los procesos dispersivos pueden considerarse 
estructuradores de las comunidades locales. La dispersión del zooplancton entre 
“parches de hábitat discretos” (como lagos, lagunas, embalses y otros cuerpos 
de agua) se puede dar a través de vectores como los pájaros (Proctor, 1964; 
Proctor & Malone, 1965; Proctor et al., 1967), el hombre y sus actividades (Duffy 
et al., 2000; Waterkeyn et al., 2010, Valls et al., 2014) o el viento (Jenkins & 
Underwood, 1998; Brendonck & Riddoch, 1999). Alguna de estas vías suponen 
principalmente transporte a larga distancia, considerándose eventos de baja 
probabilidad (Jenkins & Underwood, 1998). Los estudios que integran la 
geografía como fuente de la  estructura de comunidad tratan: i) la distribución 
espacial entre lagos como patrones  de diversidad (Dodson, 1992; Van den Brink 
et al., 1994), ii) los efectos de conectividad sobre la riqueza de zooplancton 
(Pinel-Alloul et al., 1995; Shurin et al., 2000), iii) sobre experimentos que 
incluyen factores tanto locales como regionales para estimar la importancia 
relativa de ambos procesos (Lukaszewski et al., 1999; Shurin et al., 2000).  
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En el presente estudio se han querido analizar dos tipos distintos de 
dispersión, la realizada mediante vectores de dispersión y la debida al flujo 
continuo de entrada y salida de los ríos en los embalses. Es fácil suponer que la 
cercanía entre los ecosistemas acuáticos está relacionada positivamente con 
este tipo de dispersión, puesto que, a menor distancia entre ellos, es más 
probable que los animales o humanos se muevan entre ellos o que el viento 
pueda transportar partículas. Así quedó comprobado en este estudio de 
embalses, donde existió mayor similitud de especies de zooplancton entre los 
embalses cercanos que entre los alejados, perdiéndose un 13% de similitud 
conforme los inventarios se distancian 100 Km.  
Una segunda manera de dispersión se debe al movimiento de los 
individuos adultos y de los estadios de resistencia a través de los elementos 
conectados (Thorp et al., 1994; Stoeckel et al., 1996; Michels et al., 2001), ya sea 
por llanuras de inundación (Saunders & Lewis, 1989; Pace et al., 1992), por ríos o 
por trasvases (Hynes, 1970), que actuarían como corredores biológicos. Los 
hábitats lénticos en llanuras de inundación intermitentemente anegadas por ríos 
parecen recibir un gran grupo de colonizadores y tanto huevos de resistencia 
como adultos pueden desplazarse por el río de un hábitat a otro. Los embalses, 
como los aquí estudiados, son un buen ejemplo, ya que muchos de ellos 
pertenecen a una misma cuenca fluvial, así, el río queda embalsado en varias 
ocasiones a lo largo de su extensión, haciendo que los embalses aguas arriba 
provean de organismos a los embalses que hay más abajo. En este estudio eso 
se demuestra claramente, ya que la mayor similitud entre faunas planctónicas se 
da entre los embalses conectados por el río.  Además, no hay diferencias 
significativas en la similitud que puedan presentar entre los situados en la 
cabecera de los diferentes ríos, en el cauce medio o en el cauce bajo. No se 
observa una mayor β-diversidad en las zonas bajas, que se considerarían de 
aluvión y altamente perturbadas por las entradas de todas las especies que les 
aporte el río, respecto a las zonas altas. De modo que es más importante el 
hecho de la conexión entre ecosistemas que la situación frente al flujo o vector 
del río, o la cantidad de ecosistemas que se hayan recorrido. 
Por otra parte, la riqueza se puede relacionar con la heterogeneidad 
local y que ésta se deba en parte al proceso de saturación (Terborgh & Faaborg, 
1980; Cornell & Lawton, 1992), de modo que ambientes más estables, menos 
perturbados presentarán composiciones con una riqueza y composición menos 
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fluctuantes y estructuradas en mayor medida por las relaciones bióticas que por 
los procesos de dispersión (Lukaszewski et al., 1999; Shurin et al., 2000). Sin 
embargo, la relación de la riqueza con la edad, que podría determinar la 
saturación, no ha sido encontrada.  
Respecto a la cercanía, Dodson (1992) la incluyó como un importante 
factor positivo (junto con el área del lago y la productividad), contribuyendo a la 
diversidad, sugiriendo que las fuentes de inmigración eran un factor 
determinante en la riqueza de especies. Y Shurin et al. (2000) vieron que la 
riqueza local de especies estaba positivamente relacionada con el número de 
especies en el área de alrededor, un resultado que sugiere un gran papel de la 
limitación de la dispersión en la formación de la estructura de la comunidad; y 
muy recientemente, Frisch et al. (2012) demuestran de nuevo que distancia y 
área son determinantes en la estructura de la comunidad de crustáceos, siendo 
más ubicuos los rotíferos. Una de las pretensiones de nuestro estudio es 
precisamente analizar si hay diferencia de eficacia en la colonización en función 
del medio de conexión que hay entre ellos, si la dispersión por vectores es 
limitada en comparación con el flujo continuo de especies que entran desde el 
río, o si, en cambio, el zooplancton no se limitada su dispersión entre lugares 
cercanos. Así, se compararon embalses igualmente cercanos en los que se 
suponía flujo de especies mediante vectores (viento, otros animales), frente a 
otros en los que, además, había un flujo de agua que los conectaba. Y sí se 
encontraron diferencias entre ellos, siendo significativamente mayor la similitud 
entre embalses unidos por un río, sugiriendo que la entrada de especies a través 
del río condiciona más la estructura de la comunidad. Incluso cuando lo que se 
comparaba eran embalses conectados y lejanos frente a embalses cercanos, 
pero no conectados, la influencia de la conexión mediante el río era 
determinante para la similitud entre las comunidades zooplanctónicas 
presentes.  
Como conclusión de todo lo visto: i) la producción, entendida como 
mayor eutrofización que permite elevadas concentraciones del recurso algal 
para el zooplancton, es el factor ambiental más relevante que reduce la 
diversidad local, y ii) la composición del zooplancton es altamente contagiosa en 
un sistema como el de cuenca de embalses, siendo mantenida la β-diversidad 
regional gracias a los sistemas desconectados. 
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Capítulo 6 
Relación de las poblaciones con las 
variables ambientales 
 
La información de este capítulo tiene relevancia desde el punto de vista 
de la ecología del zooplancton de embalses, destacando los factores o 
combinaciones de ellos que parecen determinantes en la distribución de las 
especies de la red de embalses. De este modo se puede establecer el posible 
potencial indicador de algunas especies ante variaciones, por ejemplo, de la 
salinidad o la eutrofia. En los análisis de los datos hemos utilizado estadística 
multivariante (DCA y correlaciones múltiples), para lo cual hemos utilizado dos 
tipos de matrices que analizan datos cuantitativos de zooplancton, unas basadas 
en la densidad de organismos y otras en su biomasa; además, hemos realizado 
análisis conjuntos de los datos y otros separando inviernos y veranos, lo que nos 
da un panorama de la importancia relativa de las variables ambientales en la 
ordenación de nuestros embalses. Basándonos en éstos análisis, se ordenan las 
especies en un eje de eutrofia y se comparan con las observaciones de otros 
autores al respecto.    
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1. ANALISIS MULTIVARIANTES: RELACIÓN ENTRE LAS 
COMUNIDADES Y EL AMBIENTE 
Para estudiar la relación de la comunidad de zooplancton y el medio en 
el que vive se realizó un análisis de ordenación que incluyera datos de las 
especies y del ambiente. Como ya se explicó con más detalle en el Material y 
Métodos (capítulo 2, apartado 2.6.4), el modelo adecuado depende de si las 
especies responden más o menos linealmente a los gradientes ambientales o lo 
hacen de forma unimodal.  
Para ello, se analizaron primero los datos de las especies mediante un 
DCA (“detrended correspondence analysis”) para observar la longitud de 
gradiente en la ventana de registro. Si la longitud máxima de gradiente supera 
las cuatro desviaciones estándar, los datos muestran una fuerte respuesta 
unimodal (ter Braak & Smilauer, 1998) y hay que utilizar un modelo acorde con 
ello. Sin embargo, el valor máximo de gradiente para los datos de densidad de 
especies fue de 3,2 y el de biomasa, de 2,8, de modo que se puede considerar 
que en ninguno de los casos las especies muestran una intensa respuesta 
unimodal a las variables ambientales, por lo que seleccionaremos el análisis de 
redundancia (RDA), ya que es un método de ordenación para datos con 
respuesta lineal.  
Como complemento a los análisis de ordenación, también se realizaron 
análisis de correlaciones múltiples para estudiar la relación entre las 
abundancias de las especies encontradas y las variables ambientales estudiadas. 
1.1. Análisis de ordenación. Principales variables ambientales 
Por lo que respecta al RDA realizado con la densidad poblacional, la 
selección automática de variables (selección de variables paso a paso: “forward 
selection”, con test de Montecarlo), dio como resultado (Fig. 6.1) que las 12 
primeras variables fueron significativas (p<0,05) y, tras la incorporación del 
“Volumen del embalse” al modelo, se observa un marcado descenso en la 
significación. Por tanto, estas 12 variables son las que serán incorporadas a los 
posteriores análisis de redundancias para estudiar la relación entre las variables 
ambientales y la densidad de especies de zooplancton.  
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Estas variables, por orden de varianza explicada, son: densidad media 
de algas verdes (AVMD), temperatura (TEMP), conductividad (COND), latitud 
(LATI), biomasa de fitoplancton (BFIT), pH, concentración media de clorofila a 
(CLMD), concentración de clorofila a de la zona fótica (CHLA), concentración de 
nitrógeno total (NTOT) , altitud (ALTI) , área y volumen (VOLU). El hecho de que 
el 85% (35% de un total de 41%) de la varianza total explicada con el modelo 
completo se explique con estas primeras 12 variables muestra su importancia.  
 
Figura 6.1. Resultado de la selección automática de las variables ambientales para el RDA, 
realizado con la densidad de zooplancton. Varianza explicada acumulada (cuadrados), y 
valor de probabilidad (círculos) de las variables ambientales. La línea roja muestra el valor 
de significación por debajo del cual las variables son incorporadas al ajuste.  
En el RDA realizado con la biomasa (Fig. 6.2), se observa también un 
importante descenso en la significación tras la incorporación de la 
“Concentración de fósforo total” al modelo; hasta esta variable, todas muestran 
un valor de probabilidad (p) inferior a 0,05. Por tanto, estas 9 primeras variables 
serán incorporadas al RDA para estudiar la relación entre las variables 
ambientales y la biomasa de las especies de zooplancton. Estas variables, por 
orden de varianza explicada, son: biomasa de fitoplancton (BFIT), temperatura 
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(TEMP), latitud (LATI), turbidez (TURB), profundidad (PROF), área, pH, capacidad 
máxima (CAPA) y concentración de fósforo total (PTOT). De nuevo un alto 
porcentaje, el 84% (41% de un total de 49%), de la varianza total explicada con el 
modelo completo se debe a estas primeras 9 variables.  
 
Figura 6.2. Resultado de la selección automática de las variables ambientales para el RDA  
realizado con la biomasa de zooplancton. Varianza explicada acumulada (cuadrados), y 
valor de probabilidad (p) (círculos) de las variables incorporadas. La línea roja muestra el 
valor de significación por debajo del cual las variables son incorporadas al ajuste. 
Dentro de las variables seleccionadas, tanto para la densidad como para 
la biomasa, aparecen principalmente variables indicadoras de la producción 
primaria, como son la concentración de clorofila a y la densidad de algas verdes, 
la biomasa de fitoplancton o la turbidez del agua. También aparecen las 
concentraciones de nutrientes, como el nitrógeno total en la densidad y el 
fósforo total para la biomasa, aunque destaca que, de las variables relacionadas 
con los nutrientes, sólo hayan sido seleccionadas estas dos. Esto probablemente 
sea debido a la alta correlación que existe entre éstas y las indicadoras de la 
producción primaria. También se seleccionaron variables relacionadas con las 
condiciones del sistema o su localización, como la temperatura, conductividad, 
pH, latitud y altitud. Y por último, las relacionadas con el tamaño del sistema 
como el área, volumen, profundidad y capacidad máxima.  
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1.2. Ordenación de los embalses en base al ambiente y al zooplancton 
El RDA nos permite separar qué proporción de la varianza de las 
muestras de zooplancton se debe a su propia composición y qué porcentaje de 
varianza queda explicado por los diferentes ambientes donde aquellas se 
hallaron (Tabla 6.1). Los análisis se han realizado a partir de datos de densidad y 
biomasa por separado. La razón es que ambas medidas de abundancia aportan 
información complementaria. La densidad, al no tener en cuenta el tamaño de 
los organismos, nos informa del número de individuos que coexisten y de los 
crecimientos o decrecimientos poblacionales; se suele emplear para estudiar 
organismos de menor tamaño como los rotíferos. La biomasa, en cambio, al 
tener implícito el tamaño de los organismos, informa más sobre la producción 
secundaria que se está dando y se debe utilizar en estudios que incluyan 
organismos de tamaños muy diferentes, como en este caso los rotíferos y los 
microcrustáceos adultos; éstos últimos además son los grandes depredadores y 
competidores del zooplancton. De modo que trabajando con densidad 
adquieren mayor relevancia relativa los rotíferos y si la variable respuesta es la 
biomasa, se observa mejor la influencia de los microcrustáceos. 
En cuanto a la varianza total explicada por los análisis (Tabla 6.1), la 
suma de todos los valores propios canónicos es superior en los análisis 
realizados a partir de la matriz de biomasa (0,490) que en los realizados con la 
matriz de densidad (0,407). El porcentaje de varianza explicada de la relación 
especies-ambiente también es mayor en los análisis de biomasa que en los de 
densidad. Los dos primeros ejes acumulan una varianza explicada de la relación 
especies-ambiente de 77,1 (en biomasa) y 58,9 (en densidad). En los dos casos el 
primer eje explica un porcentaje de varianza mucho más elevado que el 
segundo. 
La distribución de las muestras obtenida mediante los RDA realizados a 
partir de las variables ambientales y la densidad de zooplancton o su biomasa, se 
muestran respectivamente en las figuras 6.3 y 6.4. En ambos casos el eje 1 está 
relacionado básicamente con el estado trófico del sistema, las variables más 
correlacionadas positivamente con él son las indicadoras de la producción 
primaria, como la densidad media de algas verdes, la biomasa de fitoplancton, la 
concentración media de clorofila a y la concentración de clorofila a de la zona 
fótica, para la densidad; y la biomasa de fitoplancton y la turbidez, para la 
biomasa.  
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Tabla 6.1. Algunos datos de los RDA realizados con densidad y biomasa del zooplancton, 
frente a las variables ambientales seleccionadas, relativos a los dos primeros ejes 
extraídos en el análisis. 
 
Densidad Biomasa 
                       Eje 1 Eje 2 Eje 1 Eje 2 
 Valores propios: 0,194 0,046 0,326 0,052 
 Correlaciones especies-ambiente: 0,870 0,626 0,851 0,733 
 Porcentaje acumulado de varianza 
    
    de datos de especies: 19,4 24,0 32,6 37,8 
    de la relación especies-ambiente: 47,5 58,9 66,5 77,1 
Varianza total. Suma de todos los:     
 - valores propios 
- valores propios canónicos   
1 1 
0,407 0,490 
Es decir, el eje 1 se relaciona positivamente (tanto para la densidad 
como la biomasa) con unas mayores producción primaria y turbidez del agua. En 
cambio, las variables que tienen una relación negativa con este eje son para la 
densidad: la latitud, volumen y altitud; y para la biomasa: la latitud, la 
profundidad y capacidad máxima. Es decir, relacionado negativamente con el eje 
1 se encuentra el tamaño del sistema y su posición en el entorno: un mayor 
tamaño (volumen, capacidad, profundidad…) está relacionado negativamente 
con el eje 1, y también lo están una mayor altitud y latitud (en el caso de la 
densidad) y latitud (en el caso de la biomasa); y por tanto, también lo estarán 
con las variables indicadoras de eutrofia. 
Como se observa en las figuras 6.3 y 6.4, los embalses (o las muestras) 
que fueron considerados hipertróficos se sitúan en nuestra ordenación en la 
parte positiva del eje 1 asociado con las variables indicadoras de la eutrofia. 
Relacionados también positivamente con el eje 1, pero no tanto, aparecen 
situados los embalses eutróficos; en el lado negativo del eje 1, se hallan los 
mesotróficos y oligotróficos, aunque débilmente relacionados. Es decir, se 
observa una mayor segregación de las muestras y, por tanto, una mayor 
diferenciación de las comunidades zooplanctónicas, en los embalses de mayor 
nivel trófico. 
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Figura 6.3. Ordenación de las muestras de los embalses en el plano formado por los dos 
primeros ejes extraídos mediante un RDA, realizado a partir de la densidad de 
zooplancton y las variables ambientales. Los colores indican la categoría trófica de las 
muestra según se explica en el capítulo 2. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
Para el análisis de la densidad (Fig. 6.3), el eje 2 está relacionado 
estrechamente con la conductividad; la segregación de las muestras respecto a 
éste es más acusada en los embalses de mayor eutrofia. Así, Tibi (hipertrófico y 
con mayor conductividad) se sitúa en la parte superior-derecha del gráfico y 
Bellús (hipertrófico y con baja conductividad), en la parte inferior-derecha.  
Eje 1 
Ej
e 
2 
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Figura  6.4. Ordenación de las muestras de los embalses en el plano formado por los dos 
primeros ejes extraídos mediante un RDA, realizado a partir de la biomasa de 
zooplancton y las variables ambientales. Los colores indican la categoría trófica de las 
muestras según se explica en el capítulo 2;  la línea amarilla incluye la mayor parte de 
muestras de verano y la azul las de invierno. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
En cambio usando la biomasa (Fig. 6.4), el eje 2 está relacionado intensa 
y negativamente con la temperatura, por lo que hemos diferenciado dos grupos 
de muestras: la parte superior que engloba las muestras de invierno y la parte 
inferior que engloba las de verano. Hay que destacar que en las muestras de 
verano es más acusado el efecto del estado trófico en el sistema (hay mayor 
dispersión) que en las de invierno. 
Eje 1 
Ej
e 
2
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Por lo que respecta al resto de variables seleccionadas para realizar los 
análisis de redundancia, cabe destacar en primer lugar la ordenación de las 
variables que miden la concentración de nutrientes. Como ya se comentó en el 
anterior apartado, sólo dos de ellas se seleccionaron: la concentración de 
nitrógeno total en el análisis de la densidad, variable que aparece en los 
resultados relacionada negativamente con la temperatura y positivamente con 
la conductividad, aunque con una baja correlación; y la concentración de fósforo 
total en el análisis de la biomasa, variable que aparece en los resultados 
relacionada positivamente con el eje 1 (relacionado con la eutrofia).  
También debo destacar la selección del pH entre las variables más 
importantes en la estructuración de la comunidad de zooplancton de los 
embalses. En ambos casos el pH se encuentra relacionado positivamente con los 
ejes 1 y 2, es decir, a mayores niveles de estado trófico, mayores 
conductividades, menores temperaturas y menor tamaño encontramos unos 
mayores niveles de pH. 
La posición detallada de los diferentes embalses en invierno y verano 
(Fig. 6.5) pone de manifiesto que los embalses más eutróficos: Bellús (BEL), 
Benagéber (BNR) y Tibi (TIB) se sitúan a la derecha de la gráfica, bastante 
separados del resto; Forata (FOR) ocupa una situación intermedia y la gran 
mayoría de embalses se agrupa en la zona izquierda del gráfico. Algunos 
embalses presentan pocos cambios en su posición entre las muestras de verano 
y las de invierno, pero otros cambian mucho, tanto respecto al primer eje (por lo 
general, aumenta la eutrofia en verano) como respecto al segundo, que separa 
las muestras sobre todo por la temperatura. En la zona superior izquierda de la 
gráfica se sitúan la mayoría de muestras de embalses meso-oligotróficos en 
invierno, con menores diferencias entre ellos. 
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1.3. Ordenación de las poblaciones en función del  ambiente 
Las especies que muestran mayores correlaciones con los ejes son las 
que se encuentran relacionadas positivamente con el eje 1 y, por tanto, con la 
eutrofia (Figs. 6.6 y 6.7). Estas especies son las mismas tanto en densidad como 
en biomasa; y fueron en el caso de microcrustáceos: Acanthocyclops americanus 
(AA), Moina micrura (MM), Bosmina longirostris (BL) y Ceriodaphnia dubia (CD), 
en orden decreciente de correlación positiva con el eje 1, para densidad y 
biomasa, aunque con valores superiores de correlación para la biomasa. 
 
Figura 6.6. Ordenación de las especies de zooplancton en el plano formado por los dos 
primeros ejes extraídos mediante un RDA, realizado a partir de la densidad de 
zooplancton y las variables ambientales. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
Eje 1 
Ej
e 
2
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Los rotíferos también son los mismos, pero en diferente orden con 
respecto al eje 1; para la densidad: Keratella tropica (KR), Polyarthra 
dolichoptera (PD), Brachionus calyciflorus (BC), Pompholyx sulcata (PS), 
Brachionus angularis (BA), Brachionus variabilis (BV), Asplanchna girodi (AG), 
Brachionus plicatilis (BP), Keratella cochlearis var. tecta (KT) y Keratella 
cochlearis (KC); y para la biomasa, Brachionus calyciflorus (BC), Polyarthra 
dolichoptera (PD), Brachionus angularis (BA), Keratella cochlearis var. tecta (KT), 
Keratella cochlearis (KC), Pompholyx sulcata (PS), Keratella tropica (KR), 
Brachionus plicatilis (BP), Brachionus variabilis (BV) y Asplanchna girodi (AG). 
 
 Figura 6.7. Ordenación de las especies de zooplancton en el plano formado por los dos 
primeros ejes extraídos mediante un análisis de redundancia (RDA), realizado a partir de 
la biomasa de zooplancton y las variables ambientales. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
Eje 1 
Ej
e 
2 
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El eje 2 de la densidad (Fig. 6.6) está relacionado positivamente con la 
conductividad y, en menor medida, con el pH; y negativamente, con latitud y la 
temperatura; este eje diferencia especies como los rotíferos Keratella tropica y 
Brachionus plicatilis y el microcrustáceo Daphnia pulicaria en la parte positiva; y 
los rotíferos Keratella cochlearis var. tecta, Keratella cochlearis, Polyarthra major 
y Ascomorpha ovalis, y el microcrustáceo Diaphanosoma mongolianum, en la 
negativa. 
El eje 2 de la biomasa (Fig. 6.7) se relaciona negativamente con la 
temperatura y, en menor medida, con variables del tamaño del ecosistema 
(capacidad, área y profundidad); y positivamente, con pH, y, en menor medida, 
fósforo total y latitud. Este eje diferencia principalmente especies estivales en la 
parte inferior del gráfico, como los rotíferos Hexarthra oxyuris y Ascomorpha 
ovalis y los microcrustáceos Diaphanosoma mongolianum, Copidodiaptomus 
numidicus y Ceriodaphnia pulchella; y otras relacionadas con los periodos 
invernales (en la parte superior), como los rotíferos Synchaeta oblonga, 
Brachionus variabilis, Asplanchna priodonta y el género Notholca; y los 
microcrustáceos Daphnia galeata y Daphnia pulicaria. 
1.4. Análisis de ordenación estacional 
Algunas especies de zooplancton son estenotermas y presentan una 
marcada estacionalidad; para evitar que las diferencias estacionales influyeran 
en nuestra ordenación se analizaron (mediante nuevos RDA) las muestras de 
verano e invierno por separado. Los datos de densidad (Fig. 6.8) y biomasa (Fig. 
6.9) de verano y los de densidad (Fig. 6.10) y biomasa (Fig. 6.11) de invierno se 
han representado integrando la distribución de muestras y especies en el mismo 
gráfico.  
Para estos análisis también se preseleccionaron las variables con el 
procedimiento descrito anteriormente y sólo fueron incorporadas al análisis las 
que eran estadísticamente significativas (p<0,05). Las variables incorporadas a 
cada uno de los análisis, por tanto, fueron distintas, al no ser seleccionadas las 
mismas para cada caso; a pesar de ello,  las variables resultantes son bastante 
coincidentes. 
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Figura  6.8. Ordenación de las muestras (puntos) y las especies de zooplancton en el 
plano formado por los dos primeros ejes extraídos mediante un análisis de redundancia 
(RDA), realizado a partir de la densidad de zooplancton y las variables ambientales en 
verano. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
En el caso del RDA con la densidad de zooplancton en verano (Fig. 6.8) 
se seleccionaron las primeras 8 variables, sumando entre ellas el 70% (37% 
frente al 53%) de la varianza total explicada por el modelo completo. Estas 
variables fueron: concentración de clorofila a, latitud, biomasa de fitoplancton, 
pH, densidad media de algas verdes, conductividad, nitrógeno y temperatura. El 
porcentaje de varianza acumulada explicada por los dos primeros ejes de los 
datos de especies fue 28,3 y el de la relación especies-ambiente, 76,4. 
 
Verano 
Densidad 
Eje 1 
Ej
e 
2 
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Figura  6.9. Ordenación de las muestras (puntos) y las especies de zooplancton en el 
plano formado por los dos primeros ejes extraídos mediante un análisis de redundancia 
(RDA), realizado a partir de la biomasa de zooplancton y las variables ambientales de las 
muestras de verano. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
En el caso del RDA con la biomasa de zooplancton en verano (Fig. 6.9) 
se seleccionaron las primeras 7 variables, sumando entre ellas el 80% (52% 
frente al 65%) de la varianza total explicada por el modelo completo. Estas 
variables fueron: concentración de clorofila a, biomasa de fitoplancton, latitud, 
pH, densidad media de algas verdes, área y capacidad máxima. El porcentaje de 
varianza acumulada explicada para los dos primeros ejes de los datos de 
especies ascendió a 49,4 y el de la relación especies-ambiente, 94,7. 
 
Verano 
Biomasa 
Eje 1 
Ej
e 
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Figura  6.10. Ordenación de las muestras (puntos) y las especies de zooplancton en el 
plano formado por los dos primeros ejes extraídos mediante un análisis de redundancia 
(RDA), realizado a partir de la densidad de zooplancton y las variables ambientales de las 
muestras de invierno. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
En el caso del RDA con la densidad de zooplancton en invierno (Fig. 
6.10) se seleccionaron las primeras 7 variables, sumando entre ellas el 72% (46% 
frente al 64%) de la varianza total explicada por el modelo completo. Estas 
variables fueron: densidad media de algas verdes, conductividad concentración 
media de de clorofila a, latitud, altitud, concentración de oxígeno disuelto y 
concentración de nitrógeno total. Con esta selección de variables el porcentaje 
de varianza acumulada explicada para los dos primeros ejes de los datos de 
especies fue de 40,8 y de la relación especies-ambiente, de 89,5. 
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Figura  6.11. Ordenación de las muestras (puntos) y las especies de zooplancton en el 
plano formado por los dos primeros ejes extraídos mediante un análisis de redundancia 
(RDA), realizado a partir de la biomasa de zooplancton y las variables ambientales de las 
muestras de invierno. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
En el caso del RDA con la biomasa de zooplancton en invierno (Fig. 6.11)  
se seleccionaron únicamente las primeras 3 variables, sumando entre ellas el 
45% (24% frente al 53%) de la varianza total explicada por el modelo completo. 
Estas variables son: densidad media de algas verdes, profundidad y turbidez. El 
porcentaje de varianza acumulada explicada para los dos primeros ejes de los 
datos de especies supuso 23,3 y el de la relación especies-ambiente 100%, al ser 
sólo 3 variables. 
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Cabe destacar que en todos los casos el eje 1, que es el que mayor 
porcentaje de varianza explica, la sigue estando muy relacionado con el estado 
trófico, aunque el tamaño y posición sigan influyendo en la parte negativa del 
eje; además, en el caso de la densidad de verano también aparece relacionada 
positivamente la temperatura. El eje 2, en todos los casos acumula una varianza 
explicada muy baja con respecto al eje 1; en densidad, la variable principal que 
domina este eje es la conductividad, igual que sucedía cuando tomábamos los 
datos de verano e invierno juntos; sin embargo, en biomasa cambia, cuando 
tomábamos todas las muestras para el análisis era la temperatura la 
correlacionada con el eje 2, pero ahora que se han separado los veranos e 
inviernos, es el tamaño del sistema, ya sea la profundidad, la capacidad máxima 
o el área. 
1.5. Estudio de la covariación de las densidades y biomasas de las 
diferentes poblaciones halladas con las variables ambientales 
Este análisis se realizó como complemento de los anteriores y para 
estudiar la respuesta individual de cada una de las especies a cada una de las 
variables ambientales, sin que los resultados se encontrasen influenciados por el 
resto de especies y variables. Además, en este estudio se incluyeron todas las 
variables y no sólo las seleccionadas en los RDA.  
En las tablas 6.2 y 6.3 se resume la información obtenida al realizar el 
análisis de correlación múltiple entre la abundancia de zooplancton y las 
variables ambientales, se muestran aquellas variables que tuvieron 
correlaciones (coeficiente de Spearman) estadísticamente significativas 
clasificadas por grupos de variables que presentaban cierta afinidad. Se dieron 
correlaciones significativas entre la situación geográfica de los embalses (latitud 
y altitud) y algunas especies de zooplancton. La especies mejor correlacionadas 
con la latitud (rho de Spearman > 0,5) fueron Polyarthra major y Cyclops cf. 
abyssorum, que estaban correlacionadas negativamente; es decir, se puede 
considerar que estas especies son menos habituales en los embalses del sur de 
la Confederación Hidrográfica del Júcar. En cuanto a la altitud, destacan 
Synchaeta oblonga y Neolovenula alluaudi, con correlaciones positivas y 
estadísticamente significativas, denotando que son más frecuentes en embalses 
de mayor altitud.   
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El tamaño del sistema no muestra grandes correlaciones con las 
especies que componen la comunidad zooplanctónica, y sólo se han encontrado 
tres valores altos (rho Spearman > 0,4) para Polyarthra remata, relacionada 
positivamente con el tamaño (área, capacidad, volumen y profundidad) y 
Acanthocyclops americanus, que está correlacionado negativamente con la 
profundidad.  
La condiciones del agua muestran algunos resultados destacables, como 
son la correlación positiva, elevada (rho Spearman ≥ 0,4) y significativa de las 
especies del género Hexarthra y de Diaphanosoma mongolianum con la 
temperatura, siendo de este modo propias de aguas estivales, y negativa con 
género Notholca y con Synchaeta oblonga, relacionadas de este modo con las 
aguas invernales.  En cuanto a la conductividad y el pH no existen correlaciones 
muy elevadas (rho Spearman por debajo de 0,4) con las especies 
zooplanctónicas. Sin embargo, la concentración de oxígeno sí encontramos 
correlaciones elevadas, significativas y negativas con Ascomorpha ovalis, 
Hexarthra mira y Diaphanosoma mongolianum, especies que aparecieron 
mayoritariamente en verano.  
Respecto a las concentraciones de nutrientes, considerando las 
diferentes formas del nitrógeno y fósforo (Tabla 6.3), cabe destacar que ninguna 
de las correlaciones con las especies de zooplancton estudiadas fue muy 
elevada. Los mayores valores de rho de Spearman se encontraron entre la 
concentración nitratos y nitrógeno total con Hexarthra mira, y de fosfatos y 
fósforo total con Diaphanosoma mongolianum.  
Finalmente, las variables que mostraron mejores correlaciones con las 
especies de zooplancton fueron las relativas a con la producción primaria. 
Destacan, entre ellas, las correlaciones significativas y positivas del copépodo 
Acanthocyclops americanus, del cladócero Moina micrura y de los rotíferos 
Brachionus calyciflorus, Keratella tropica y Polyarthra dolichoptera; menos 
abundantes son las especies relacionadas negativa y significativamente con la 
producción primaría; como Ascomorpha ovalis, Collotheca spp., Hexarthra 
oxyuris, Polyarthra remata y el cladócero Diaphanosoma mongolianum. 
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Tabla 6.2. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman) de la densidad de las 
poblaciones y las principales variables estudiadas Para simplificar la tabla sólo se 
muestran las correlaciones significativas  a nivel de p≤0,01. Se sombrean en naranja las 
correlaciones negativas y en verde, las positivas. Abreviaturas, como en el Anexo 3.  
  LATI ALTI AREA CAPM VOLU PROF TEMP COND PH OXIG 
R
O
TÍ
FE
R
O
S 
AO  0,25     0,30 -0,31 -0,38 -0,46 
AS           
AP 0,39        -0,30  
AG -0,30      0,23 0,31 0,25  
BA -0,26      0,36   -0,24 
BC         0,27  
BP       0,25    
BV         0,31  
CO        -0,27  -0,23 
FI           
HM     -0,23 -0,27 0,39   -0,45 
HO      0,30 0,47  -0,36 -0,35 
KC           
KT     0,30  0,23  -0,26 -0,30 
KQ           
KR -0,26     -0,24 0,27 0,34 0,23  
NO       -0,39   0,24 
PD -0,37    -0,31 -0,26     
PM 0,54 0,24         
PR 0,30  0,39 0,46 0,46 0,34     
PS           
SO 0,37 0,39    0,26 -0,51   0,26 
SP      0,31 -0,29    
C
LA
D
Ó
C
ER
O
S 
BL           
CP      0,25   -0,22  
CD       0,26    
CR  -0,29         
DG     -0,25  -0,26    
DP       -0,31    
DM       -0,52  -0,35 -0,59 
MM       0,33  0,26 -0,26 
C
O
P
ÉP
O
D
O
S AA -0,34    -0,34 -0,43 0,25    
CA 0,53 0,25     -0,32    
TP  -0,25         
NA 0,42 0,34         
CN  -0,29 0,23 0,29     -0,26  
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Tabla 6.3. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman y valor de p) de la 
densidad de las poblaciones de zooplancton y las variables relacionadas con el estado 
trófico. Se muestran las correlaciones significativas (p≤0,01). En naranja, correlaciones 
negativas y en verde, las positivas. Abreviaturas, como en el Anexo 3.  
  DS TURB 
CL 
MX 
CL 
MD 
AV 
MX 
AV 
MD 
CHLA BFIT NITR NKJE NTOT PSOL PTOT 
R
O
TÍ
FE
R
O
S 
AO 0,30   -0,29 -0,30 -0,33 -0,22    -0,26 -0,27  
AS              
AP              
AG -0,27  0,30 0,25 0,29 0,23 0,31 0,36      
BA        0,26      
BC -0,36 0,25  0,24 0,30 0,29      0,28 0,28 
BP      0,23        
BV       0,24       
CO 0,32    -0,29 -0,37       -0,30 
FI       -0,26       
HM        0,23 -0,36  -0,36   
HO 0,26  -0,23 -0,36  -0,26 -0,28     -0,25  
KC   0,23     0,27 -0,24     
KT    -0,26     -0,26  -0,25 -0,28  
KQ  -0,25            
KR -0,32 0,30 0,25 0,25 0,34 0,33 0,33 0,35      
NO             0,25 
PD -0,34  0,23 0,27 0,29 0,33 0,29 0,30  0,26    
PM    -0,23 -0,26 -0,22        
PR 0,43  -0,27 -0,26 -0,32 -0,34        
PS       0,29 0,26      
SO 0,27 -0,25   -0,34   -0,38      
SP 0,23 -0,27       0,26  0,24   
C
LA
D
Ó
C
ER
O
S 
BL  0,23     0,31 0,26      
CP    -0,25        -0,24  
CD        0,25      
CR      -0,23  -0,28 0,23     
DG              
DP              
DM 0,28   -0,32 -0,24 -0,33   -0,24 -0,26 -0,30 -0,33 -0,29 
MM -0,31 0,30 0,26 0,24 0,32 0,32 0,27 0,25 -0,26 0,25    
C
O
P
ÉP
O
D
O
S AA -0,51 0,30 0,45 0,46 0,54 0,56 0,52 0,60  0,29   0,24 
CA   -0,25  -0,29   -0,30      
TP      -0,22        
NA              
CN       -0,25 -0,24      
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2. DISCUSIÓN 
El fin último de este trabajo es conocer las  características ecológicas del 
zooplancton de estos embalses para poder establecer su idoneidad como 
indicador del estado trófico de los mismos. Por ello, discutiremos los resultados 
comentados en este capítulo sobre la relación de las diferentes poblaciones y la 
limnología de los embalses, haciendo especial hincapié en la complejidad de las 
interacciones de las diferentes variables con la eutrofia.  
2.1. Relación entre las variables limnológicas y el zooplancton 
En este estudio se han incluido 20 embalses de un área geográfica 
relativamente pequeña (la extensión total del ámbito territorial correspondiente 
a la CHJ es de 42.989 km
2
) y la mayoría comparten las aguas del mismo río o de 
ríos con características semejantes, por lo que los embalses no presentan un 
amplio rango de variación en cuanto a sus características físico-químicas y 
geográficas; lo que aporta algunos beneficios y perjuicios a la hora de evaluar 
nuestros resultados. Algunas variables potencialmente importantes como la 
conductividad (rango de 285-3427 µS/cm) y pH (rango de 7,4 a 9,1), pueden no 
estar representadas en un rango suficientemente amplio como para mostrar 
toda su relevancia; sin embargo, esto hace que no enmascaren ni incorporen 
ruido a la influencia que pueden tener otros factores más importantes para 
nuestro estudio, como los directamente relacionados con el estado trófico. 
Aunque cabe destacar también que otros estudios en los que se incluyen 
muchos más lagos de áreas geográficas mayores han encontrado también que 
las variables del estado trófico tienen mayor influencia en la ordenación de los 
sistemas que otros factores (Sprules, 1977; Stemberger & Lazorchak, 1994).  
En primer lugar explicaremos que entre las variables ambientales 
estudiadas fueron las indicadoras del estado trófico, esto es las relativas a 
nutrientes, transparencia del agua y  producción primaria (p.e. OECD, 1982) las 
que se mostraron más correlacionadas con las especies de zooplancton, sobre 
todo las que se utilizan como métricas de la producción primaria (biomasa total 
de fitoplancton, la densidad media de algas verdes, la concentración de clorofila 
a de la zona fótica y concentración de clorofila a promedio de la columna de 
agua). Respecto a los nutrientes, aunque en algunos estudios en lagos de la 
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cuenca del Júcar, se ha reconocido el nitrógeno como el limitante principal de la 
producción primaria (ej. Camacho et al., 2003), en la mayoría de estudios se 
considera el fósforo como el principal nutriente limitante para el crecimiento 
algal (Schindler, 1977; Hecky & Kilham, 1988) y nuestros resultados coinciden 
con esta aseveración, puesto que el fósforo total, aparece positiva y 
fuertemente relacionado con el estado trófico, mientras que el nitrógeno total 
no muestra una relación tan directa y casi siempre presenta correlaciones muy 
bajas con él. Dentro del zooplancton, los rotíferos son más sensibles a la 
limitación de fósforo que los crustáceos (Morales-Baquero y Conde-Porcuna, 
2000; Conde-Porcuna et al., 2002); en nuestro caso los valores teóricos de 
fósforo son altos y probablemente no generen limitación para este grupo, pero 
podría ser uno de los factores que afectase al dominio de crustáceos en sistemas 
oligotróficos. Puesto que el estado trófico fue el factor más relacionado con la 
comunidad de zooplancton y que, además, es nuestro principal objeto de 
estudio, será descrito con mayor detalle en el apartado 3 de la discusión, y en el 
actual pasaremos a discutir el resto de variables.  
Cabe destacar que muchas de estas variables pueden influir de manera 
directa en el zooplancton (como por ejemplo, en especies estenoicas), pero a la 
vez pueden influir de forma indirecta al actuar sobre el estado trófico que 
también afecta secundariamente al zooplancton. Por otro lado, la profundidad 
de desaparición del disco de Secchi y la turbidez son dos factores que están 
directamente relacionados con la eutrofización, aunque pueden considerarse 
más como una consecuencia que como una posible causa. Al igual que 
encontraron Whitman et al. (2004), en nuestro caso la mayor turbidez se 
observa en los embalses con peor calidad del agua. La profundidad que alcanza 
el disco de Secchi está afectada sobre todo por dos factores: i) el crecimiento de 
fitoplancton que disminuye la transparencia y ii) la turbulencia propia de 
embalses, ya sea por el flujo de entrada y salida del agua, por el viento, la falta 
de vegetación en la zona litoral o por la resuspensión del sedimento. En ambos 
casos la menor transparencia reduce la biomasa total de fitoplancton al limitar la 
producción a una menor profundidad y, por tanto, a un menor volumen de agua 
(OECD, 1982; Hamilton & Mitchell, 1988; Duggan et al., 2002). En el presente 
estudio, la turbidez o la profundidad del disco de Secchi siempre han estado 
correlacionadas positiva e intensamente con las variables indicadoras del estado 
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trófico; por tanto, el aumento de la turbidez parece ser sobre todo una 
consecuencia de la eutrofización. 
El zooplancton no parece independiente de la morfología del lago; 
además, hay una correlación negativa entre la profundidad y el estado trófico 
(Whitman et al., 2004); la estructura y dinámicas tróficas están sustancialmente 
afectadas por la profundidad del lago (Margalef, 1965; Keller & Conlon, 1994; 
Jeppesen et al., 1999), por lo cual es importante incluir la profundidad como una 
variable independiente en los análisis de regresión u ordenación de las 
comunidades y los sistemas (Jeppensen et al., 2000). Algunos autores apuntan a 
que el proceso de eutrofización es más rápido en aguas someras (Karabin, 
1985a; Ejsmont-Karabin, 1995), lo que es lógico por la mayor accesibilidad de los 
nutrientes acumulados en el sedimento. Los embalses con peor calidad del agua 
en este estudio (Tibi, Forata, Bellús y Beniarrés) tuvieron profundidades en 
todos los muestreos entre los 8 y 22 metros. Por contra, los embalses con mejor 
calidad de aguas (Cortes, Sitjar, Naranjero y Contreras) alcanzaron 
profundidades superiores a los 22 metros hasta un máximo de 85.  
Algo parecido sucede con el área del embalse y, por tanto, con el 
volumen total de agua en el sistema: los embalses con menor volumen de agua 
son más sensibles a la eutrofización. Por ejemplo, el embalse de Contreras 
(oligotrófico) tiene una capacidad máxima de 852 hm³, mientras que en los 
embalses de Beniarrés y Forata, ambos eutróficos, su capacidad máxima es de 
sólo 27 hm³ y 37 hm³, respectivamente. Los resultados de nuestros análisis 
confirman estas hipótesis, encontrándose siempre una correlación negativa 
entre la profundidad, el volumen del sistema y la eutrofización.  
El efecto de la morfometría sobre las características del agua es un 
tema bastante complejo porque se solapan distintas interacciones entre el área, 
la profundidad y otras variables. En general los embalses más grandes son más 
profundos y, a mayor profundidad, existe mayor probabilidad de estratificación 
en la zona de la presa; esta estratificación puede condicionar la distribución de 
los nutrientes, que suelen concentrarse más en el hipolimnion, y también puede 
afectar a la distribución del zooplancton que en ocasiones se distribuye en 
estratos de alta densidad sólo detectables en muestreos realizados con mucho 
detalle (ej. Armengol et al., 1993; Miracle & Armengol, 1995). Otro problema 
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que afecta directamente a la distribución del zooplancton es la migración 
vertical, influida por múltiples factores (Lampert, 1989) y que puede modificar la 
concentración de aquellos organismos más migradores (como los cladóceros) en 
los diferentes estratos según las horas del día y la finura de los muestreos (ej. 
Armengol & Miracle, 2000; Armengol et al., 2012). La estratificación también 
puede complicar la clasificación de un embalse respecto a su estado trófico, ya 
que en verano, cuando los sistemas están estratificados, en zonas del epilimnion 
podemos tener muy pocos nutrientes y algas, además de aguas transparentes, 
es decir condiciones oligotróficas; pero unos metros más abajo podemos tener 
zonas con altas concentraciones de nutrientes y de fitoplancton, es decir más 
propias de eutrofia; todo ello, coexistiendo en una misma zona, lo cual puede 
dar más o menos peso a los diferentes estratos en función de las profundidades 
muestreadas. Hay que señalar también que, en los sistemas más oligotróficos, 
más profundos, la profundidad también puede dar alguna ventaja a los 
crustáceos que pueden encontrar en aquella (via migración vertical) un refugio 
frente a depredadores, pudiendo y por tanto, desplazar a los rotíferos, ya que en 
aguas someras no pueden tener este refugio (Jeppesen et al., 2003; Ejskmont-
Karabin & Karabin, 2013) En aguas someras el principal refugio sería la 
vegetación litoral y en estos sistemas, como ya hemos comentado, no está muy 
desarrollada; por tanto, la profundidad también podría de esta forma beneficiar 
el predominio de crustáceos.  
La extensión y características de la cuenca también puede ser otro 
factor importante (ej. Morales-Baquero & Conde-Porcuna, 2000), en principio 
embalses más grandes presentarán cuencas hidrográficas (áreas de drenaje) más 
extensas y, dependiendo de las características de las mismas, más posibilidades 
de llevar sedimento o de concentrar nutrientes. En general, los embalses 
presentan áreas de drenaje más extensas que los lagos, mayores cargas de 
nutrientes y menores tiempos de residencia del agua (Cooke et al., 1986 y 
Thornton & Rast, 1993; citados en Kalff, 2002). Las características de la cuenca 
repercutirán más en estos sistemas que en lagos naturales, sobre los que se han 
hecho la mayoría de estudios de eutrofización que utilizamos como referencia. 
Pero aquí hay factores que se contraponen o que se solapan, ya que en 
embalses es esperable mayor aporte de nutrientes, pero mayor lavado de los 
mismos al tener el agua un tiempo de residencia menor. Pero, por otra parte, el 
vaciado de los embalses depende de la gestión concreta, existen aliviaderos de 
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fondo que al vaciar sobre todo el hipolimnion en la época de estratificación (y 
dependiendo de cómo ésta sea) eliminarán más nutrientes, o aliviaderos de 
superficie, que en las mismas condiciones eliminarán aguas más limpias o que 
diluirán el fitoplancton. Por ello aún se complica más la interpretación de todo 
este conjunto de variables que debería hacerse con detalle para cada sistema, lo 
que queda fuera del objetivo de este trabajo.  
La temperatura también es una variable a la que hay que prestar 
especial atención. Además del efecto general que tiene sobre las tasas de 
crecimiento de los distintos grupos de zooplancton y su influencia sobre la 
composición específica (Berzins & Pejler, 1989b; Mikschi, 1989, Morales-
Baquero et al., 1995), algunos autores confirman que hay una correlación 
negativa entre la temperatura en superficie y el estado trófico (Whitman et al., 
2004). A mayores temperaturas aumenta la producción si no hay limitación por 
nutrientes, y embalses con cargas de nutrientes similares durante todo el año, 
presentan mayores crecimientos algales en los periodos estivales, como por 
ejemplo los grandes crecimientos observados durante el verano en Bellús y 
Beniarrés. En nuestro estudio se tomaron muestras de los mismos embalses  en 
invierno y verano durante 4 años consecutivos, así cada embalse estudiado 
cuenta con unas muestras del periodo cálido y otras del frío. Además de esto, 
algunos de los embalses presentan diferencias térmicas por su distinta situación 
geográfica; por ejemplo, los embalses de Tibi y Amadorio, situados en la costa 
del sur de Alicante, tuvieron temperaturas medias estivales del agua de 26 y 28 
0
C, respectivamente; y los embalses Arquillo de San Blas y la Toba, situados en el 
interior, en Teruel y Cuenca, presentaron temperaturas medias estivales de 24 y 
23 
0
C, respectivamente. De este modo, la temperatura, además de separar 
estacionalmente, también separa geográficamente por latitud y altitud. Muchas 
de las especies que componen el zooplancton son estenotermas y realizan sus 
crecimientos poblacionales en una época del año concreta (Margalef, 1983). 
Tanto en los RDA como en los análisis de correlaciones múltiples realizados, se 
observa una marcada separación de especies en cuanto a la temperatura, sobre 
todo en biomasa, relacionando unas especies con temperaturas más cálidas 
(como Diaphanosoma mongolianum, Hexartha oxyuris y Ascomorpha ovalis), y 
otras con temperaturas más frías (como Synchaeta oblonga, Notholca spp., 
Daphnia galeata y Daphnia pulicaria). Estas especies ya han sido descritas por 
otros autores como estenotermas (Armengol et al., 1993; Alonso, 1998; De 
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Manuel, 2000). Llama la atención que en los resultados del RDA haya mayor 
segregación de las especies en cuanto a temperatura en los análisis de biomasa; 
probablemente, la razón de ello sea que son sobre todos los cladóceros quienes 
tienen estacionalidad más marcada, destacando de este modo más en los 
análisis de biomasa por ser corporalmente mayores que los rotíferos. Aún así, 
cuando separamos las muestras de invierno y verano, en las de densidad de 
verano la temperatura también aparece positivamente correlacionada con el eje 
1 (eutrofia), lo que como se ha indicado puede estar relacionado con el mayor 
desarrollo (en los embalses más eutróficos) de las poblaciones de rotíferos. De 
todas formas, la relación de la temperatura con las diferentes poblaciones de 
zooplancton también presenta interferencias debidas a la estratificación en 
verano, a la hora de muestreo y a la influencia de la distribución y  migración 
vertical del zooplancton. 
La concentración de oxígeno del agua fue rechazada en todos los 
procesos de selección de variables de los análisis RDA realizados (con excepción 
del RDA sobre la densidad zooplancton con muestras de invierno); además, en 
los análisis de correlaciones múltiples efectuados sólo se encontraron 
correlaciones elevadas (rho de spearman > 0,4) con las especies Ascomorpha 
ovalis, Hexarthra mira y Diaphanosoma mongolianum, todas ellas relacionadas 
negativamente con la concentración de oxígeno. Sin embargo, esta variable sí ha 
sido considerada importante en otros estudios (Berzins & Pejler, 1989c; Mikschi, 
1989; Morales-Baquero et al., 1989; Esparcia, 1993; Armengol et al., 1998) En 
este trabajo pueden esgrimirse varias razones que expliquen por qué esta 
variable no establece correlaciones estrechas con el zooplancton; una es que 
está sujeta a importantes fluctuaciones diarias (sobre todo en los embalses con 
mayor producción primaria), otra es que suele estar muy influenciada por la 
estratificación que pueda haber en el agua y, por tanto, el hecho de que se 
tomen muestras en distintas capas (epilimnion, metalimnion) puede enmascarar 
la relación directa del oxígeno con el zooplancton. Además, la temperatura del 
agua también tiene bastante influencia en la concentración de oxígeno, puesto 
que éste se disuelve mejor en el agua a temperaturas bajas; probablemente por 
esa razón, la mayoría de las especies comentadas que muestran esta relación 
negativa con el oxígeno son especies más propias de aguas cálidas.     
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A pesar de que las variaciones de pH y de conductividad en nuestros 
embalses no son tan grandes como las que se dieron en otros estudios 
extensivos de embalses españoles (Margalef, 1976; Armengol, 1978), éstas dos 
variables tienen una influencia destacada en la composición zooplanctónica. La 
relación del zooplancton con estas dos variables ha sido largamente estudiada y 
reconocida (Berzins & Pejler, 1987; Boronat et al., 2001).  
En términos generales, el pH se relaciona con el sustrato dominante y si 
los suelos son predominantemente calizos, como ocurre en nuestra zona de 
estudio, el pH suele estar cercano a 8, pudiendo verse modificado por otros 
factores. Las especies más correlacionadas con el pH fueron Ascomorha ovalis, 
Hexarthra oxyuris y Diaphanosoma mongolianum, todas ellas con una relación 
negativa. Estos resultados se observan más claramente en los análisis de 
correlaciones múltiples, en los que no se considera la relación con el resto de 
variables, puesto que en los RDA el pH siempre se mostró muy correlacionado 
con el estado trofico. Es lo esperable en sustratos calizos, ya que un efecto de la 
eutrofización y sus elevadas tasas de fotosíntesis diurna sería el aumento del pH 
del agua por la producción de iones hidroxilo y el desplazamiento del equilibrio 
de los carbonatos (Andersen, 1975; Jacoby et al., 1982; Søndergaard, 1988; 
Smith et al., 1999; Wetzel, 2001, French & Petticrew, 2007). Además, ya se ha 
comentado que la producción (y por tanto el pH) aumentó en verano, que es 
cuando estas especies son abundantes.  
Por otro lado, la conductividad resulta una variable muy influyente en 
nuestros análisis, sobre todo en los RDA de densidad en los que se encontraba 
muy relacionada con el eje 2 de ordenación. La razón por la que su influencia sea 
mayor que en los de biomasa probablemente se deba a que tiene mayor 
influencia en los rotíferos, grupo al que los datos de densidad favorecen frente a 
los cladóceros, quienes, por otra parte, suelen verse negativamente afectados 
por esta variable (Jeppesen et al., 1994; Moss, 1994; Jeppesen et al., 2007). 
Llama la atención que algunas especies del género Brachionus no presenten 
correlaciones significativas con la conductividad, puesto que han sido 
frecuentemente encontradas en elevadas conductividades (ej. Oltra & 
Armengol, 1999; Cirós-Pérez et al., 2001; Antón-Pardo & Armengol, 2012, 2014) 
y su posición en los diagramas de ordenación aparece asociada con la 
conductividad. A pesar de ello, es un género no muy habitual en nuestros 
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embalses y probablemente su escasa aparición hace que los resultados no sean 
significativos.   
Respecto a la conductividad, sabemos que los embalses próximos a la 
cabecera de los ríos presentan menores valores que los situados aguas abajo 
(Dojlido & Best, 1993; Yap, 2013). El incremento de las concentraciones iónicas, 
causante de la conductividad (Pant, 2011), se debe al aporte de materia 
orgánica, iones metálicos, nitratos e iones amonio (Dzwairo et al., 2006) que 
reciben los ríos tanto por aportes alóctonos (de la cuenca) como por la erosión y 
producción en el propio cauce. En general, este proceso de aumento de la 
conductividad a lo largo de su curso se acompaña de un mayor enriquecimiento 
en nutrientes y, por tanto, se puede observar una covariación entre las 
variables. Por ejemplo, la presencia de sólidos en suspensión puede ser atribuida 
al vertido de desechos industriales, descargas de aguas residuales, erosión de 
escorrentías urbanas y tierras agrícolas que, a la vez que aumentan la 
conductividad, aumentan el aporte de nutrientes al sistema (Dojlido & Best 
1993; Liebl, 2009; Yap, 2013).  De hecho, el uso de la conductividad como 
indicador de la calidad del agua de los ríos está bastante defendido en la 
literatura (Ouyang et al., 2006; Mustapha et al., 2012; Yap, 2013) y también para 
los lagos (Das et al., 2006).   
Los valores de conductividad se correlacionan negativa y 
significativamente con la concentración de oxígeno disuelto, y positiva y 
significativamente con la concentración de sólidos en suspensión, indicando que 
la conductividad es un indicador potencial de la calidad del agua y 
concluyéndose que es un buen indicador de ésta (Zhang et al, 2012; Yap, 2013). 
Como ejemplos de lo dicho, el embalse de Tibi (eutrófico y situado próximo a la 
costa de Alicante) tiene un promedio de conductividad del periodo de estudio de 
3020 µS/cm, mientras que el embalse de Arquillo de San Blas, en la cabecera del 
río Turia (Teruel), tiene una conductividad de 624 µS/cm y presenta un buen 
estado de calidad del agua.  
Por último, hablaremos de la situación geográfica de nuestros 
embalses. La latitud y la altitud han sido dos de las variables que constituían 
gran parte de la varianza explicada. Ambas aparecen en la selección de variables 
de los RDA y siempre se encuentran relacionadas negativamente con el eje 1 de 
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la ordenación. La latitud muestra una alta correlación positiva con los rotíferos 
Asplanchna priodonta, Polyarthra major, Synchaeta oblonga, y los copépodos 
Cyclops cf. abyssorum y Neolovenula alluaudi, y negativa, con Polyarthra 
dolichoptera y Acanthocyclops americanus. Esta variable puede tener una doble 
influencia en el estado trófico de los embalses, puesto que los embalses situados 
a mayor latitud son más fríos que los que están más al sur y, por tanto, esta 
mayor latitud puede estar relacionada con una menor producción. Además, los 
embalses que están a mayores latitudes en nuestro área de estudio tienen un 
área de drenaje sometida a menor presión antrópica que los que están más al 
sur, donde además hay un mayor déficit hídrico, y por tanto una mayor presión 
sobre los recursos acuáticos: Son zonas con mayor densidad poblacional e 
industrial, lo que causa una mayor cantidad de vertidos urbanos e industriales 
en la cuenca hidrográfica y sobre las masas de agua, aumentando su 
contaminación y carga de nutrientes.  
Por otro lado, la altitud se encontró sobre todo correlacionada 
positivamente con Synchaeta oblonga y Neolovenula alluaudi; y negativamente, 
con Copidodiaptomus numidicus. Esta variable actúa de una manera muy similar 
a la anterior, ordenando por un lado los embalses situados a mayor altura sobre 
el nivel del mar, con menores temperaturas y producción, y por otro lado los 
embalses situados a menor altitud, que están situados en zonas con mayor 
presión antrópica, densidad poblacional y desarrollo industrial y agrícola. Aparte 
de eso, como tercer factor, ya comentado en el punto anterior, a mayores 
altitudes los cursos de los ríos tienen (por lo general) menores conductividades y 
menor acumulación de partículas y nutrientes (Vannote et al., 1980; Dojlido & 
Best 1993; Das et al., 2006; Ouyang et al., 2006; Mustapha et al., 2012; Zhang et 
al., 2012; Yap, 2013). Por todas estas razones sería esperable que mayores 
altitudes y latitudes tuvieran menor concentración de nutrientes y menos 
producción, lo que coincide con nuestros resultados, que muestran 
correlaciones negativas (generalmente fuertes) entre la altitud y latitud con el 
estado trófico. Por ejemplo, el embalse de la Toba, que presenta una calidad del 
agua relativamente buena, se encuentra en la cabecera del río Júcar (en Cuenca) 
en un entorno natural a más de 1000 metros de altura, con poca presión 
antrópica. Sin embargo, el embalse de Bellús que está ubicado en el río Albaida, 
el cual atraviesa zonas densamente pobladas y con bastante actividad agrícola e 
industrial, presenta aguas de muy mala calidad.  
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Un último aspecto que puede afectar a nuestros datos es la importancia 
que tienen los incendios en el clima mediterráneo. Aunque un estudio detallado 
del posible efecto que han tenido los incendios sobre las cuencas hidrográficas y 
sobre los ríos y embalses sería muy interesante, queda fuera del objetivo de este 
trabajo. Los incendios pueden afectar grandes extensiones aumentando la 
erosionabilidad del terreno y facilitar un lavado de nutrientes y arrastre de 
solidos en suspensión (incrementando, por tanto, turbidez y eutrofia); además, 
extensas zonas quemadas pueden estar en la cabecera de los ríos, en cuyas 
cuencas hidrográficas dominan los bosques de coníferas (distintas especies de 
pinos) que son árboles bastante adaptados al fuego y considerados pirófitos 
(Terradas, 2001). En concreto, durante este estudio (primavera de 2007) se 
constató un incendio en los alrededores del embalse del Regajo; no hemos 
observado ningún efecto destacable en el siguiente muestreo, pero como hemos 
indicado requeriría un estudio particular. Sin embargo, los frecuentes incendios 
en el área de influencia sí que pueden tener un efecto sobre los embalses y, más 
remarcable, en los de cabecera, lo que quizá pudiera ser otra de las razones que 
explique la escasez de sistemas en el rango bajo de la oligotrofia en estos 
embalses. 
2.2. Influencia del método de estudio 
2.2.1. El método de ordenación 
Todos los taxones destacados, relacionados con estados eutróficos,  
muestran elevadas correlaciones positivas y significativas con las variables 
indicadoras de eutrofia en los análisis de correlaciones múltiples realizados. 
Además, las varianzas explicadas son bastante elevadas en algunos casos como, 
por ejemplo, las del copépodo Acanthocyclops americanus, el cladócero Moina 
micrura y los rotíferos Pompholyx sulcata y Brachionus variabilis. Sin embargo, 
los taxones de zooplancton indicadores de oligotrofia no parecen responder 
igual; ninguno asociado negativamente con el eje 1 (oligotrofia) en la ordenación 
del RDA está significativamente correlacionado con las variables tróficas; esto 
también ha sido observado por otros autores como Čeirāns (2007). Berzins & 
Pejler, (1989a) señalan que los indicadores de oligotrofia se encuentran 
parcialmente entremezclados con especies eurioicas, que dominan entre los 
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rotíferos de aguas oligotróficas; sin embargo, también se encuentran algunas 
veces en las aguas eutróficas.  
La razón de este efecto puede deberse probablemente al método de 
estudio que se utiliza comúnmente para analizar este tipo de datos. En general, 
se usan métodos de ordenación que evalúan la abundancia (ya sea densidad o 
biomasa) de una especie frente a cierta condición físico-química. El problema 
parte del hecho de que la abundancia de organismos en un ecosistema no es 
igualitaria en oligotrofia o eutrofia; al haber mayor producción en la eutrofia, 
encontramos (generalmente) más abundancia de zooplancton; por lo tanto, las 
especies que aparecen en un lugar eutrófico lo más probable es que aparezcan 
con mayores abundancias que en uno oligotrófico.  
Esto se solucionaría usando abundancias relativas, pero entonces las 
abundancias de las especies no serían independientes de las demás, que es un 
requerimiento del análisis. Por tanto, la parte de los sistemas eutróficos aparece 
generalmente mejor representada en estos análisis y queda para posteriores 
trabajos estudiar un método de análisis de ordenación que pueda ser más 
equitativo para analizar los diferentes estados tróficos.   
2.2.2. La estacionalidad del papel bioindicador 
Muchas de las especies zooplanctónicas son estacionales, por lo que es 
preferible utilizar la composición de la comunidad evaluada desde un número de 
muestras tomadas durante todo el año (Duggan et al., 2001b). En nuestro caso 
contamos con muestras de los periodos fríos (invierno) y cálido (verano). Sin 
embargo, por esta propia estacionalidad y al ser estenotermas muchas especies, 
uno de los factores ambientales con mayor relevancia en la composición de la 
comunidad del zooplancton es la temperatura; de este modo, la estadística de 
ordenación discrimina las especies en gran parte en función de la temperatura. 
Tratando estos dos periodos por separado lo que se pretende es evitar la 
influencia de las variaciones estacionales en la segregación; sin embargo, no se 
observaron grandes diferencias en los resultados obtenidos con respecto a 
cuando se trataban todos los datos en conjunto, lo cual sugiere que las 
diferencias en el nivel trófico disminuyen en la estación fría, pero siguen siendo 
el principal factor que separa nuestras comunidades de zooplancton.    
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2.2.3. ¿La biomasa o la densidad? 
Por último, nuestros análisis se han realizado a partir de datos de 
densidad y biomasa por separado. La razón para ello es que ambas medidas de 
abundancia tienen valor en sí mismas y aportan información en ocasiones 
complementaria. La densidad, al no tener en cuenta el tamaño de los 
organismos, nos informa del número de individuos que coexisten, de los 
crecimientos o decrecimientos poblacionales, y se suele emplear para estudiar 
organismos de menor tamaño como los rotíferos, cuando sólo se trabajan datos 
de este grupo, o de los microcrustáceos por separado. La biomasa, en cambio, al 
considerar también el tamaño de los organismos, nos informa mejor de la 
producción global que se está dando y se utiliza más para estudiar organismos 
más grandes, como los microcrustáceos, pero sobre todo se debería utilizar en 
estudios que incluyan grupos de tamaños muy distintos (Quintana et al., 2002 y 
2006; Gascón, 2004). Nosotros hemos querido, por tanto, hacer los análisis 
utilizando ambos parámetros para ver dónde se observaban diferencias en la 
respuesta de estas dos medidas de abundancia frente a las variables 
ambientales.  
Cuando se analiza la biomasa, la temperatura pasa a ser la segunda 
variable con mayor relevancia (tras el estado trófico), debido a que los 
organismos que tienen mayor influencia en la biomasa son los microcrustáceos, 
muchos de los cuales muestran preferencias estacionales, creando mayores 
diferencias en relación a la temperatura. Como Diaphanosoma mongolianum y 
Moina micrura, estenotermas termófilas; o Daphnia galetata, que pese a 
desarrollarse durante todo el año, sus máximos desarrollos poblacionales se han 
observado en invierno; o Bosmina longirostris, que presenta sus mayores 
desarrollos en verano, pese a ser también habitual todo el año (véase Cap. 3 
para más detalle). En cuanto a la ordenación de las especies en el RDA, no se 
observan grandes diferencias cuando se analizan los veranos e inviernos por 
separado; al disminuir las variaciones térmicas no es la temperatura la máxima 
diferencia entre densidad y biomasa, y las variables secundarias explican una 
proporción de varianza mínima con respecto al estado trófico; tampoco en estos 
análisis hay mucha diferencia en la ordenación de las especies resultante. En 
nuestro caso, consideramos interesante utilizar ambos enfoques, aunque los 
resultados ponen de manifiesto una mayor varianza explicada y, por tanto, un 
Capítulo 6. Relación de las poblaciones con las variables ambientales 
218 
mejor ajuste utilizando los datos de biomasa; habría que evaluar en cada caso si 
el esfuerzo de usar estos datos es rentable en cuanto a la mejora de los 
resultados, ya que el cálculo de la biomasa es más costoso, pués implica medir 
cierta cantidad de organismos, además de contarlos.  
2.3. Las especies de zooplancton de embalses responden al gradiente de 
eutrofización 
El estado trófico es un factor importante que afecta a la distribución de 
las especies zooplanctónicas (Sprules, 1977; Pejler, 1981 y 1983; Beaver & 
Crisman, 1982; Gulati, 1983 y 1990; Karabin, 1983, 1985a y 1985b; Berzins & 
Bertilsson, 1989; Berzins & Pejler, 1989a; Siegfried et al., 1989; Karabin & 
Ejsmont-Karabin, 1993; Ejsmont-Karabin, 1995; Kaushik & Saksena, 1995; 
Duggan et al., 2001a y 2001b; Park & Marshall, 2000; Whitman et al., 2004; 
Čeirāns, 2007; Wang et al., 2010; Jeppessen et al., 2011; Ejsmont-Karabin, 2012; 
Ejsmont-Karabin & Karabin, 2013; Antón-Pardo & Armengol, 2014). 
La distribución de las especies en los embalses aquí estudiados está 
muy condicionada por el gradiente trófico (primer eje de los análisis de 
redundancia),  representado por un conjunto de factores como la concentración 
de clorofila a, la densidad de algas verdes, la biomasa de fitoplancton y la 
turbidez.  
Las variables ambientales estudiadas en el presente trabajo explican el 
41% y el 49% (para densidad y biomasa, respectivamente) de la variabilidad total 
en la distribución de las especies de zooplancton encontradas en el ecosistema; 
dentro de esta fracción explicada por todas las variables en conjunto, el estado 
trófico explica una proporción el 47,5% (en densidad) y 66,5% (en biomasa). 
Además, hay muchos factores secundarios relacionados o no con el estado 
trófico que, como ya hemos visto, también influyen en menor cantidad en esta 
distribución. Dentro de las variables aquí estudiadas y consideradas como 
indicadoras del estado trófico destacan las concentraciones de nutrientes y los 
indicadores de la producción primaria. Entre las primeras, fueron estudiadas 
diferentes formas del nitrógeno y el fósforo; sin embargo, sólo el fósforo total y 
el nitrógeno total explicaban algo de la varianza de las poblaciones de 
zooplancton.  
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Destacamos aquí que ante un conjunto de variables relacionadas con la 
eutrofización han quedado seleccionadas estadísticamente, como principales 
responsables de la distribución del zooplancton, aquellas variables indicadoras 
de la producción primaria, en vez de las concentraciones de nutrientes. Esto es 
esperable, ya que la producción primaria está más directamente relacionada con 
la producción secundaria (Lampert & Sommer, 1997; Kalff, 2002).  
Por tanto, un resultado de este estudio permite la disposición de las 
especies de zooplancton (en base a su biomasa o densidad) a lo largo de un eje 
que ha quedado establecido como de eutrofización, de modo que se pueden 
ordenar todas las especies encontradas en los embalses según un gradiente que 
va desde la hipertrofia a la oligotrofia (Tabla 6.4).  Esto nos permite comparar la 
relación entre las especies de nuestro estudio y el estado trófico con la 
información recopilada de otros estudios (Tabla 6.4). Como ya se ha 
mencionado, diversos autores han planteado el uso de las especies de 
zooplancton como organismos indicadores de la calidad del agua de los 
ecosistemas de aguas dulces, y algunos estudios han aportado listados de 
especies indicadoras de los diferentes estados tróficos (bibliografía recopilada 
en la Tabla 6.4). Se observa que la mayoría de las especies consideradas no 
cambian su posición o lo hacen poco, según se hayan realizados sus análisis con 
la biomasa o la densidad de las mismas. La relación entre las especies de 
zooplancton y el estado trófico del presente estudio, en general, se corresponde 
bien con la que se ha encontrado en otros estudios (Tabla 6.4).  
Las especies de rotíferos con mayor relación con el eje de eutrofia, es 
decir, de valores de ordenación más extremos, son también aquellas que otros 
autores han mencionado como posibles indicadoras de eutrofia. Así, la mayoría 
de ellos coinciden en considerar las especies del género Brachionus como 
indicadoras de eutrofia (Saksena, 1987; Berzings & Pejler, 1989a; Radwan & 
Popiolek, 1989; Van Tongeren et al., 1992; De Manuel, 2000; Lougheed & Chow-
Fraser, 2002; Čeirāns, 2007); en nuestro estudio todas las especies de 
Brachionus aparecen también relacionadas con la eutrofia.  
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Tabla 6.4. Comparación de la relación entre las especies de nuestro estudio y el estado 
trófico, con la información encontrada en la bibliografía de estudios similares. Más 
detalle en el cuadro anexo. 
+ Biom. Dens. 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 
1 AA 1  +*     +         
2 BC 4  +* +     + +* +   +  + 
3 PD 3  +*  +*  +    - +  +*   
4 BA 7  +* +  +    +*    +  + 
5 MM 6       +     + +   
6 KC 13 + +  +* + +   +    +*  + 
7 KT 12 + + + +* + +    +   +   
8 KR 2    +*      +   +*   
9 BV 8  +*       +*    +*  +* 
10 PS 5 + + +  + +  + +      + 
11 BL 9  +  + +  +  +   + + +  
12 BP 11  +*       +*    +*  + 
13 AG 10  +*      +     +*   
14 CD 14                
15 DP 15       -      +*   
16 HM 16           +*     
20 NO 19   +*             
19 NA 15                
18 AS 12                
17 TP 13       -         
16 FI 20  +*   +* +*  +*  +* +*  -*  +* 
15 DG 17             +*   
14 KQ 18  + + +* +    +    +  + 
13 CP 14              +  
12 HO 16           -*     
11 PM 3 + +* - +*  +  -     +*   
10 AP 10  +* -        +  +*   
9 CO 9  - -* +* -* -*    -* -*  -   
8 CR 11       -       +  
7 DM 6       -         
6 AO 5   -       -     - 
5 SO 4        + +* +      
4 SP 7      -   +*  +     
3 CN 8                
2 CY 1  +*     +         
1 PR 2  +* - +*       +  +*   
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Detalles tabla 6.4: 
- La primera columna ordena las especies (por biomasa) en un gradiente de 
mayor a menor eutrofia (ordenación respecto al eje 1 del RDA);  en la segunda 
columna aparece su posición en el mismo eje cuando se utilizó la densidad. Los 
números de esta primera columna indican su orden respecto a los valores 
positivos del primer eje (en rojo, eutrofia) y, respecto a los negativos, se ordenan 
desde abajo (en verde, oligotrofia).  
- Las columnas numeradas indican en qué estudio se mencionan esas especies. El 
signo positivo (+, en rojo) destaca las especies que se han considerado propias de 
estados eutróficos y con signo negativo (-, en verde) las propias de aguas 
oligotróficas. El asterisco señala las especies que no se han descrito al mismo 
nivel taxonómico. 
1.- De Manuel & Armengol (1993)  
2.- Čeirāns (2007) 
3.- Berzings & Pejler (1989a)  
4.- Whitman et al. (2004) 
5.- Radwan & Popiolek (1989)  
6.- Baiao & Boavida (2005) 
7.- Boix et al. (2005) 
8.- De Manuel (2000)  
9.- Van Tongeren et al. (1992)  
10.- Duggan et al. (2001a y 2002)  
11.- Duggan et al. (2001b) 
12.- Arroyo et al. (2008)  
13.- Lougheed & Chow-Fraser (2002)  
14.- Jensen et al. (2013) 
15.- Saksena (1987; revision sobre varios autores). 
- En sombreado gris se señalan las especies que en los análisis de correlaciones 
múltiples dieron correlaciones significativas con por lo menos dos variables de 
las relacionadas con el estado trófico (Tabla 6.3). 
- Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
Lo mismo sucede con el género Keratella, cuyas especies han sido 
también consideradas en numerosos estudios como indicadoras de eutrofia 
(Saksena, 1987; Berzins & Pejler, 1989a; Radwan & Popiolek, 1989; Van 
Tongeren et al., 1992; De Manuel & Armengol, 1993; Duggan et al., 2001a y 
2002; Lougheed & Chow-Fraser, 2002; Baiao & Boavida, 2005; Čeirāns, 2007). 
Tres de las cuatro especies del género Keratella que aparecen en nuestro 
estudio se encuentran relacionadas con la eutrofia; sin embargo, Keratella 
quadrata nos aparece prácticamente centrada en el eje 1 del RDA en cuanto a 
densidad y ligeramente relacionada negativamente en cuanto a biomasa. 
Probablemente las diferencias de nuestro estudio con respecto a otros se deba a 
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que es una especie poco frecuente en nuestros embalses, y a que cuando 
aparece, además lo hace en muy baja densidad. 
Otro de los géneros más comunes dentro de los rotíferos es el género 
Polyarthra. En nuestro estudio, P. dolichoptera se encuentra muy relacionada 
con la eutrofia, lo que coincide con la mayoría de los autores (De Manuel & 
Armengol, 1993; Duggan et al., 2001b; Lougheed & Chow-Fraser, 2002; Whitman 
et al., 2004; Baiao & Boavida, 2005; Čeirāns, 2007). Sin embargo, la especie P. 
major, que en nuestro estudio no se encuentra muy segregada en función del 
estado trófico, ha sido considerada en algunas ocasiones como propia de 
eutrofia (De Manuel & Armengol, 1993; Baiao & Boavida, 2005) y en otras de 
oligotrofia (Berzings & Pejler, 1989a; De Manuel, 2000). Por último, P. remata, 
que nos aparece relacionada con estado oligotrófico, también ha sido 
considerada tanto propia de aguas eutróficas (Duggan et al., 2001b) como de las 
oligotróficas (Berzins & Pejler, 1989a). Con respecto a estas discrepancias, cabe 
destacar que la taxonomía de este género es a veces confusa y es probable que 
no se estén estudiando los mismos taxones en todos los casos. 
Entre los rotíferos relacionados con la eutrofia, el que probablemente 
tenga mayor conformidad entre todos los autores es Pompholyx sulcata, 
intensamente relacionada con la eutrofia en muchos estudios (Saksena, 1987; 
Berzings & Pejler, 1989a; Radwan & Popiolez, 1989; Van Tongeren et al., 1992; 
De Manuel & Armengol, 1993; De Manuel, 2000; Baiao & Boavida, 2005; Čeirāns, 
2007). 
Las dos especies de Synchaeta (S. oblonga y S. pectinata) que aparecen 
en nuestros embalses están relacionadas con embalses de mejor calidad del 
agua; sin embargo, algunos autores las consideran habituales de estados 
eutróficos (Van Tongeren et al., 1992; De Manuel, 2000; Duggan et al., 2001a, 
2001b y 2002), aunque también en el caso de S. pectinata haya estudios que 
apuntan a su preferencia por aguas oligotróficas (Baiao & Boavida, 2005).  
Los dos rotíferos relacionados con la oligotrofia en nuestro estudio que 
coinciden con otros autores son Ascomorpha ovalis (Saksena, 1987; Berzings & 
Pejler, 1989a; Duggan et al., 2001a y 2002) y el género Conochilus (Berzings & 
Pejler, 1989a; Radwan & Popiolek, 1989; Duggan et al., 2001a, 2001b y 2002; 
Baiao & Boavida, 2005; Čeirāns, 2007). 
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Por último, dentro del grupo de los rotíferos de la segunda tabla, llama 
la atención el género Filinia, que en nuestro estudio queda centrado con el eje 1 
(oligotrofia-eutrofia), sin una influencia aparente del estado trófico en su 
distribución en los embalses; sin embargo, las especies de Filinia han sido 
consideradas en muchos estudios como propias de lugares eutróficos (Saksena, 
1987; Radwan & Popiolek, 1989; De Manuel, 2000; Duggan et al., 2001a, 2001b 
y 2002; Baiao & Boavida, 2005; Čeirāns, 2007). Las especies de este género 
suelen ser bacteriófagas (Pourriot, 1977) y en algunos estudios (Hofmann, 1987; 
Armengol et al., 1993; Miracle & Armengol, 1995) se han encontrado asociadas a 
la oxiclina del hipolimnion, zona dónde se estratifican importantes poblaciones 
bacterianas  (Camacho et al., 2000 y 2001; Rodrigo et al., 2001), dándose 
condiciones eutróficas por el acúmulo de restos procedentes de la zona eufótica.  
Algo semejante puede suceder en este caso pues, al integrar muestras 
hipolimnéticas, podemos estar dando más peso a la zona epilimnética (suele 
tener más muestras) que en efecto puede ser más oligotrófica (sobre todo 
durante la estratificación del verano), aunque en el hipolimnion se den 
condiciones más eutróficas, que es lo que nos señalaría Filinia; esto se apoya con 
nuestros datos, pues este género en las muestras de verano (mayor 
estratificación) se sitúa en la parte positiva del eje 1, mientras que en invierno lo 
hace en la parte negativa. 
Como ya se ha visto, en algunos casos nuestros resultados no coinciden 
con los de otros autores; por ejemplo, en uno de los estudios más comparables 
con nuestro trabajo (De Manuel & Armengol, 1993),  se encontraron como 
especies bien correlacionadas con la eutrofia a Keratella cochlearis (variedades 
typica y tecta) y Polyarthra major, pero en nuestro estudio las correlaciones de 
K. cochlearis var. tecta con el estado trófico no son significativas, e incluso en el 
caso de Polyarthra major, encontramos correlaciones negativas con el estado 
trófico, en vez de positivas. Estas discrepancias podrían deberse a que diferentes 
variedades dentro de una misma especie pueden estar adaptadas a diferentes 
condiciones ambientales, y estas especies presentan gran variabilidad 
morfológica (Pejler, 1981; Berzins & Pejler, 1989b), aunque también podrían 
explicarse por diferencias regionales, ya que estos autores estudiaron una mayor 
diversidad de cuencas hidrográficas. Pero también el trabajo de De Manuel & 
Armengol (1993) apoya la idea de la existencia de series de ensamblados de 
rotíferos, con cambios graduales en la composición de especies de las 
comunidades en respuesta de gradientes en las condiciones ambientales, lo que 
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también complicaría la asignación a un determinado estado de especies 
concretas. 
Respecto a las dos especies de cladóceros correlacionadas 
positivamente con el eje 1 y, por tanto, con la eutrofia, Bosmina longirostris y 
Moina micrura, existe bastante consenso en la bibliografía de sus preferencias 
por aguas eutróficas (Saksena, 1987; Radwan & Popiolek, 1989; Van Tongeren et 
al., 1992; Lougheed & Chow-Fraser, 2002; Whitman et al., 2004; Boix et al., 
2005; Čeirāns, 2007; Arroyo et al., 2008; Jensen et al., 2013). Por otra parte, de 
los cladóceros que aparecen en nuestro estudio más relacionados con la 
oligotrofia, ninguno lo hace con correlaciones muy intensas, y su distribución 
parece poco influenciada por el estado trófico. Sólo Diaphanosoma 
mongolianum está más segregado hacia la oligotrofia; esta especie 
principalmente estival se ha considerado propia de aguas claras (Boix et al., 
2005), aunque Alonso (1996) la considera termófila y frecuente en sistemas 
eutróficos; también se ha observado en sistemas someros costeros eutróficos, 
como la Albufera de Valencia (X. Armengol, comunicación personal), pudiendo 
ser en nuestro caso más importante su relación con la temperatura que con el 
nivel trófico.  
El otro gran grupo de microcrustáceos planctónicos, los copépodos, ha 
sido menos estudiado en su relación con el estado trófico que los cladóceros y 
los rotíferos, y hay mucha menos información sobre estos aspectos en la 
bibliografía. En general, son especies con una dispersión y colonización más 
limitada por su estrategia reproductiva (reproducción sexual) y por sus hábitos 
alimenticios (muchos son depredadores) que los cladóceros y rotíferos. Además, 
no suelen presentar una gran riqueza específica; habitualmente en los embalses 
no es frecuente encontrar más de 3 ó 4 especies en la zona pelágica; esto es lo 
que sucede en nuestro estudio. Su distribución parece estar mucho menos 
influenciada por el estado trófico que por otros factores, por lo que la lectura de 
estos datos se debe hacer de manera distinta a la de los otros dos grandes 
grupos de zooplancton. En general, se considera que los copépodos ciclopoides 
son más abundantes en eutrofia (Schallenberg et al., 2003; Conde-Porcuna et al., 
2004; Jeppesen et al., 2007), como sucede con Acanthocyclops americanus en 
los embalses aquí estudiados, el cual que experimenta grandes desarrollos en 
embalses más productivos; esto no significa que en los embalses menos 
productivos no aparezca, sólo que en menor abundancia, y, por ello, en nuestro 
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análisis es de las especies más correlacionadas con la eutrofia. Esta especie 
también es muy abundante en lagunas someras costeras eutróficas, como las de 
los humedales del sur de Alicante (Antón-Pardo & Armengol, 2014) o la Albufera 
de Valencia (Oltra & Miracle, 1992; Alfonso, 1996), aunque en estos trabajos 
haya sido denominada como A. robustus. La taxonomía del género 
Acanthocyclops ha sido bastante controvertida, por lo que en trabajos anteriores 
se hablaba de A. robustus como la especie dominante en embalses y lagunas 
costeras mediterráneas, pero como se comentó en el capítulo 3, los últimos 
trabajos con técnicas genéticas indican que se trata de A. americanus (Miracle et 
al., 2013). De los otros dos copépodos ciclopoides, Tropocyclops prasinus no 
parece influenciado por el estado trófico en nuestro estudio. Y Cyclops cf. 
abyssorum se encuentra preferentemente en los embalses menos eutróficos, 
por lo que está correlacionado negativamente con el eje 1 del análisis de 
ordenación, es decir, con condiciones de oligotrofia. Por otra parte, los 
copépodos calanoides en general se consideran filtradores y más propios de 
aguas claras (Jeppesen et al., 2000; Pinto-Coelho et al., 2005b; Hsieh et al., 
2011), lo que en nuestro estudio coincide con la correlación de Copidodiaptomus 
numidicus con la oligotrofia; sin embargo, el otro calanoide, Neolovenula 
alluaudi, parece estar poco influenciado por el estado trófico del sistema. En 
cualquier caso, ambos presentaron una distribución simpátrica, nunca se han 
encontrado coexistiendo y no sólo en el mismo embalse, sino en la misma 
cuenca hidrográfica, lo que sugiere algún tipo de competencia entre ellos.   
Por último, un aspecto importante de este trabajo es que hemos 
utilizado todo el zooplancton (los grupos principales), ya que hay muchos 
estudios que se centran sólo en rotíferos o en microcrustáceos únicamente y, 
aunque no lo hemos comentado, en la distribución de los diferentes 
ensamblados de especies que encontramos, son importantes las relaciones de 
competencia o de depredación que, en términos generales afectan 
negativamente a los rotíferos ante otros grupos; frente a cladóceros  por 
competencia (ej. Conde-Porcuna et al., 1994; Jack & Gilbert, 1994), frente a 
ciclópidos  por depredación (ej. Conde-Porcuna & Declerck, 1998; García-Chicote 
et al., 2007) o frente a calanoides, posiblemente por ambas (ej. Williamson, 
1987; Lapesa et al., 2004); y que probablemente también explican parte de la 
varianza explicada en los análisis de ordenación. En el siguiente capítulo, se 
analizarán relaciones entre los distintos grupos de zooplancton y su relación con 
la eutrofia.  
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Capítulo 7  
La comunidad de zooplancton y el 
estado trófico 
 
Este capítulo agrupa la información sobre el zooplancton de embalses 
conseguida en este trabajo que tenga especial interés para ser aplicada en una 
deseable ampliación de la Directiva Marco del Agua. Se establece la eficacia de 
las diferentes métricas de la comunidad zooplanctónica como indicadoras del 
estado trófico de los embalses, se discuten las bondades de su uso y su 
dificultad. Este análisis sobre las diferentes métricas como  indicadores del 
estado trófico se ha podido llevar a cabo porque se dispone de la caracterización 
del agua de los embalses en base a los demás factores tenidos en cuenta por la 
Directiva Marco, como los referidos a la química del agua o a la producción 
primaria.  No se pretende establecer aquí su valor indicador sino, más bien, su 
potencial complementariedad con las otras métricas.  
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1. MÉTRICAS DEL ZOOPLANCTON RELACIONADAS CON EL 
ESTADO TRÓFICO DE LOS EMBALSES 
En este apartado relacionaremos variables-métricas de la comunidad 
del zooplancton con el estado trófico; se considerará el estado trófico de los 
embalses, atendiendo a las variables relacionadas con la concentración de  
nutrientes (fósforo total),  la producción primaria (biomasa total de fitoplancton, 
concentración de clorofila a) y las condiciones luminosas relacionadas con su 
abundancia (profundidad de visión del disco de Sechi y la turbidez). Se 
clasificarán las muestras en rangos de concentración de fósforo, como propone 
Jeppesen et al. (2011), y también se considerarán los embalses clasificados en 
categorías de oligotrofia a hipertrofia como resultado del compendio de 
métricas expuesto en el Anexo 2. Algunas variables referidas a la comunidad de 
zooplancton ya se han analizado en capítulos previos (por ejemplo, la riqueza de 
especies) y otras se establecen aquí como nuevas métricas (por ejemplo, la 
razón entre la biomasa del zooplancton y la del fitoplancton).  
1.1. Las especies indicadoras de la eutrofización 
Gracias a las relaciones analizadas en el capítulo anterior, se puede 
decir que en embalses no existen especies estrictamente indicadoras de 
eutrofia, en el sentido en que no hay especies que aparezcan única y 
exclusivamente cuando se dan estas condiciones u otras que sólo se dan en 
condiciones de oligotrofia. Sin embargo, algunas de las especies que se han 
estudiado presentan buenas correlaciones con la eutrofia, como son las 
destacadas en el capítulo anterior.  
Cabe resaltar que lo que hace que estas especies estén correlacionadas 
no es tanto su presencia, sino más bien su incremento, en densidad o biomasa, 
en condiciones eutróficas (o hipertróficas). Además, en el capítulo 5 ya se vio 
que cuando se daban condiciones de eutrofia, y aún más con la hipertrofia, 
aparecían comunidades diferenciadas de las del resto de estados tróficos.  
1.2.  La riqueza del zooplancton como indicador de eutrofización 
En el capítulo 5, al analizar la relación entre riqueza y algunas variables 
descriptoras del estado trófico, se destacó que a mayor eutrofización (por 
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ejemplo, mayor concentración de fósforo y de clorofila a), la riqueza de especies 
de zooplancton es menor (Tabla 5.7). La concentración de fósforo total explicaría 
hasta un 15% de la riqueza encontrada y la abundancia de productores primarios 
(clorofila a y clorofíceas) hasta casi un 40% (Figs. 5.3 y 5.4). Por ello, parece 
adecuado establecer la relación de la riqueza, como métrica del zooplancton, 
con las categorías de estado trófico que proponen Jeppesen et al. (2011), 
basadas en rangos de la concentración de fósforo total; y con las categorías de 
oligotrofia a hipertrofia, descritas en el apartado 7.1, para resaltar el posible 
valor indicador de la riqueza (Fig. 7.1). El resultado es que la pérdida de riqueza 
sólo se observa (aunque sin validez estadística) cuando se superan los 0,4 mg de 
fósforo total por litro. Sin embargo, si se constata una pérdida de riqueza, 
estadísticamente significativa (test de la U de Mann-Whitney), entre categorías 
tróficas: hay menor riqueza promedio en embalses hipertróficos frente al resto 
de categorías (p=0,001). 
1.3. La abundancia del zooplancton y la contribución de los diferentes 
grupos taxonómicos como indicadores de eutrofización 
a) Densidad y biomasa de zooplancton total 
La densidad y la biomasa observada en los embalses de este estudio son 
muy variables (en detalle en el capítulo 4), con un rango de densidad de 4 a 
22184 ind/l y valores de biomasa de 7 a 3364 µgPS/l. La cuestión que aquí se 
analiza en detalle es si esta amplitud de rangos tiene relación con la 
eutrofización y los estados tróficos, y de qué manera. Tanto la densidad total 
como la biomasa de zooplancton por muestra están relacionadas 
significativamente con las principales variables estudiadas del estado trófico del 
agua (Anexo 2). La densidad zooplanctónica covaría con las variables indicadoras 
de eutrofia; por ejemplo, la biomasa de fitoplancton y la concentración de 
clorofila a explican el 27 y el 30% de su varianza  en densidad, respectivamente; 
y el 40 y el 32% en biomasa, respectivamente.  
Los valores medios de densidad y biomasa de zooplancton aumentaron 
con el nivel trófico (Fig. 7.2); además, tanto la densidad como la biomasa fueron 
estadísticamente diferentes entre una categoría y la siguiente en todas las 
comparaciones menos en dos casos (test de la U de Mann-Whitney, p<0,0001). 
Uno se da en la media de biomasa entre eutrofia e hipertrofia, que no resultó 
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diferente estadísticamente, probablemente debido a la elevada varianza dentro 
de los grupos: rango de biomasa en eutrofia 66-767 µgPS/l y de 126-3364 µgPS/l 
en hipertrofia. La otra excepción se da en la media de la densidad entre 
mesotrofia y eutrofia, que probablemente no resultó diferente 
estadísticamente, debido también al solapamiento de amplitudes entre los 
grupos: rango de densidad en mesotrofia 11-2113 ind/l y de 31-1143 ind/l en 
eutrofia.  
 
Figura 7.1. Promedio de las riquezas y su desviación típica (barras) para las muestras 
procedentes de aguas con concentraciones de fósforo dentro de unos rangos 
establecidos y para las muestras procedentes de aguas clasificadas por estados tróficos 
(Anexo 2).  
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Tabla 7.1. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) entre la densidad (y biomasa) de zooplancton y las variables estudiadas, relacionadas 
con el estado trófico. Abreviaturas, como en el Anexo 3; α' (Bonferroni) = 0,006. 
  
PTOT CHLA BFIT CLMX CLMD AVMX AVMD DS TURB 
D
EN
SI
D
A
D
 Rho 0,21 0,55 0,72 0,53 0,53 0,56 0,62 -0,57 0,24 
p 0,013 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,006 
R
2
 0,23 0,30 0,27 0,13 0,14 0,13 0,18 0,10 0,12 
B
IO
M
A
SA
 Rho 0,18 0,51 0,63 0,42 0,45 0,50 0,58 -0,49 0,24 
p 0,040 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,004 
R
2
 0,15 0,32 0,40 0,14 0,15 0,19 0,27 0,16 0,20 
 
 
Figura 7.2. Promedio de la densidad y biomasa del zooplancton en embalses oligotróficos, 
mesotróficos, eutróficos e hipertróficos. Las barras muestran el error típico y se indica el 
valor promedio. 
Esta amplitud de rango se debe en parte a la variabilidad en la 
composición taxonómica que se da en los embalses, ya que en unos dominan los 
rotíferos, en otros los copépodos, etc… y esto es además muy variable; por ello, 
junto a las abundancias totales de zooplancton, se ha querido estudiar la 
relación de las proporciones (en densidad y biomasa) entre los distintos grupos 
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taxonómicos que conforman el zooplancton (rotíferos, cladóceros y copépodos), 
y las variables que se vienen utilizando como descriptoras del grado de 
eutrofización. 
b) Densidad y biomasa de los grupos taxonómicos 
La abundancia de rotíferos, tanto en densidad como en biomasa, 
covaría positivamente con la abundancia de productores primarios (las distintas 
variables utilizadas) y con la concentración de fósforo total, y negativamente con 
la transparencia (DS); ascendiendo su varianza explicada hasta el 32%. La 
abundancia de cladóceros presenta el mismo patrón de covariación positiva, 
aunque su varianza quede algo menos explicada por estos factores indicadores 
de eutrofia; además, las correlaciones muestran menor significación.  
Y por último, los copépodos, han sido analizados en total y también 
separando los dos grupos que aparecen en este estudio. Los copépodos totales 
muestran el mismo patrón de covariación positiva que rotíferos y cladóceros, 
con una varianza explicada mayor que los anteriores (hasta el 42% de su 
biomasa con la biomasa fitoplanctónica); todas las correlaciones fueron 
significativas a nivel de p<0,01 (Tabla 7.2). Por ser un grupo que abarca dos 
subgrupos bien diferenciados funcionalmente como los ciclopoides (géneros 
Cyclops, Acanthocyclops y Tropocyclops) y los  calanoides (géneros Neolovenulla  
y Copidodiaptomus), se busca la respuesta de ambos subgrupos separadamente. 
El resultado es que los ciclopoides se vieron relacionados positivamente con la 
eutrofización, obteniendo resultados prácticamente iguales que cuando se 
consideraba a los copépodos en conjunto. Sin embargo, los calanoides 
mostraron una relación inversa o nula con el estado trófico (Tabla 7.2). 
La relación lineal entre el logaritmo de la biomasa de rotíferos (y 
copépodos) y el estado trófico (Anexo 2) explica hasta un  45% de la abundancia 
de rotíferos (46% en copépodos; Fig. 7.3).  
La densidad y biomasa de rotíferos y copépodos que en valores 
absolutos mostraban correlación con las variables indicadoras del estado trófico, 
resultan poco relacionadas y con poca varianza explicada por las variables 
indicadoras de eutrofia si se analizan como abundancias relativas al total de 
zooplancton (Tabla 7.3). 
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Tabla 7.2. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) de la abundancia (Dens=densidad; Biom=biomasa) de los diferentes grupos 
taxonómicos frente a las variables indicadoras del estado trófico (abreviaturas, como en 
el Anexo 3). Se indican únicamente correlaciones significativas a nivel p<0,05 (sombreado 
p<0,01). Para cada variable, α' (Bonferroni) = 0,005.  
  
Rotíferos Cladóceros Copépodos Calanoides Ciclopoides 
  
Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
PTOT 
Rho 0,249 0,294 
  
0,268 0,261 -0,267 -0,245 0,278 0,297 
p 0,004 0,001 
  
0,002 0,002 0,002 0,004 0,001 <0,001 
R2 0,10 0,19 
  
0,09 0,10 0,01 0,01 0,09 0,11 
CHLA 
Rho 0,481 0,518 0,299 0,278 0,551 0,468 -0,195 -0,190 0,548 0,535 
p <0,001 <0,001 <0,001 0,001 <0,001 <0,001 0,023 0,027 <0,001 <0,001 
R2 0,27 0,32 0,07 0,04 0,30 0,29 0,01 0,01 0,30 0,31 
BFIT 
Rho 0,642 0,550 0,420 0,318 0,694 0,636 
  
0,654 0,647 
p <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 
  
<0,001 <0,001 
R2 0,21 0,23 0,05 0,02 0,41 0,42 
  
0,41 0,43 
CLMX 
Rho 0,511 0,476 0,182 0,172 0,496 0,431 
  
0,487 0,464 
p <0,001 <0,001 0,034 0,045 <0,001 <0,001 
  
<0,001 <0,001 
R2 0,11 0,14 0,03 0,01 0,14 0,15 
  
0,13 0,15 
CLMD 
Rho 0,509 0,514 0,170 0,201 0,487 0,436 
 
-0,188 0,490 0,486 
p <0,001 <0,001 0,048 0,019 <0,001 <0,001 
 
0,029 <0,001 <0,001 
R2 0,12 0,20 0,03 0,02 0,12 0,13 
 
0,01 0,12 0,15 
AVMX 
Rho 0,484 0,489 0,237 0,214 0,560 0,520 
  
0,540 0,501 
p <0,001 <0,001 0,005 0,013 <0,001 <0,001 
  
<0,001 <0,001 
R2 0,11 0,16 0,05 0,03 0,16 0,17 
  
0,15 0,17 
AVMD 
Rho 0,554 0,572 0,266 0,281 0,609 0,569 
  
0,578 0,566 
p <0,001 <0,001 0,002 0,001 <0,001 <0,001 
  
<0,001 <0,001 
R2 0,16 0,25 0,06 0,06 0,20 0,22 
  
0,19 0,22 
DS 
Rho -0,508 -0,502 -0,190 
 
-0,567 -0,501 0,228 0,228 -0,570 -0,543 
p <0,001 <0,001 0,027 
 
<0,001 <0,001 0,008 0,008 <0,001 <0,001 
R2 0,08 0,10 0,05 
 
0,14 0,15 0,003 0,001 0,13 0,14 
TURB 
Rho 
  
0,198 
 
0,312 0,301 -0,218 -0,197 0,301 0,326 
p 
  
0,021 
 
<0,001 <0,001 0,011 0,022 <0,001 <0,001 
R2 
  
0,02 
 
0,29 0,25 0,01 0,001 0,29 0,26 
Por otra parte, ambos grupos de copépodos (su porcentaje frente al 
total de zooplancton) exhibieron respuestas muy distintas y en el mismo sentido 
que ocurre con sus abundancias absolutas (Tabla 7.3). Constatamos un ajuste 
lineal estadísticamente significativo entre la proporción de biomasa de 
calanoides y ciclopoides con el estado trófico (Fig. 7.4) y se observa cómo en los 
niveles de eutrofia-hipertrofia (de valor 4 a 5) la proporción de calanoides es 
nula, mientras que los ciclopoides incrementan su biomasa relativa desde casi 
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nula hasta el 90% en estados de hipertrofia (en la figura 7.4 se ha destacado con 
círculos esta importante diferenciación). 
Cabe destacar el caso de los cladóceros que cuando empeora el estado 
trófico, como acabamos de ver, aumentan en densidad y biomasa y, sin 
embargo, disminuyen su abundancia relativa con respecto a la de los otros 
grupos de zooplancton. Como imagen más clara de estas relaciones de los 
diferentes grupos con el estado trófico, se calculan los porcentajes obtenidos 
para una comunidad promedio de biomasa o densidad para diferentes 
categorías de eutrofia, entendidas como rangos de fósforo total (como Jeppesen 
et al., 2011) o bien como estados tróficos (según el Anexo 2; Fig. 7.5). 
 
Figura 7.3. Relación entre el estado trófico y el logaritmo de la biomasa de rotíferos y 
copépodos. Se muestran también las regresiones lineales, el valor de R
2
 y la significación. 
El estado trófico ha sido valorado según el Anexo 2. 
Tanto en la escala de categorías tróficas como en la de concentración 
de fósforo total, se observa un gran aumento de la proporción de biomasa de 
copépodos ciclopoides (morado) y un descenso tanto de cladóceros (rojo), como 
de copépodos calanoides (verde); incluso los calanoides llegan prácticamente  a 
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desaparecer en la hipertrofia. La biomasa de rotíferos (azul) no muestra un claro 
cambio, ya que los rotíferos no son muy importantes en biomasa y la magnitud 
del cambio en esta escala es baja. 
Tabla 7.3. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) de la abundancia (Dens=densidad; Biom=biomasa) entre la proporción de los 
diferentes grupos taxonómicos con respecto al zooplancton total y las variables 
indicadoras del estado trófico (abreviaturas, como en Anexo 3). Se indican únicamente 
correlaciones significativas a nivel p<0,05 (sombreado p<0,01). Para cada variable, α' 
(Bonferroni) = 0,005.  
  
Rotíferos Cladóceros Copépodos Calanoides Ciclopoides 
  
Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
PTOT 
Rho 
 
0,182 -0,300 -0,293 
 
0,202 -0,263 -0,262 
 
0,307 
p 
 
0,034 <0,001 0,001 
 
0,019 0,002 0,002 
 
<0,001 
R
2
 
 
0,015 0,031 0,035 
 
0,015 0,020 0,034 
 
0,077 
CHLA 
Rho 
  
-0,199 
   
-0,309 -0,331 
 
0,299 
p 
  
0,020 
   
<0,001 <0,001 
 
<0,001 
R
2
 
  
0,057 
   
0,077 0,105 
 
0,192 
BFIT 
Rho 
  
-0,202 -0,223 
 
0,192 -0,302 -0,306 
 
0,376 
p 
  
0,018 0,009 
 
0,025 <0,001 <0,001 
 
<0,001 
R
2
 
  
0,059 0,106 
 
0,093 0,065 0,100 
 
0,310 
CLMX 
Rho 0,184 
 
-0,325 -0,193 
  
-0,242 -0,252 
 
0,279 
p 0,032 
 
<0,001 0,025 
  
0,004 0,003 
 
0,001 
R
2
 0,044 
 
0,098 0,044 
  
0,042 0,057 
 
0,125 
CLMD 
Rho 0,191 0,196 -0,332 -0,170 
  
-0,264 -0,292 
 
0,281 
p 0,026 0,022 <0,001 0,048 
  
0,002 0,001 
 
0,001 
R
2
 0,065 0,033 0,107 0,035 
  
0,058 0,079 
 
0,114 
AVMX 
Rho 
  
-0,275 -0,253 
 
0,168 -0,241 -0,259 
 
0,270 
p 
  
0,001 0,003 
 
0,050 0,005 0,002 
 
0,002 
R
2
 
  
0,029 0,062 
 
0,030 0,030 0,043 
 
0,117 
AVMD 
Rho 
  
-0,299 -0,232 
  
-0,272 -0,312 
 
0,283 
p 
  
<0,001 0,007 
  
0,001 <0,001 
 
0,001 
R
2
 
  
0,064 0,068 
  
0,041 0,079 
 
0,161 
DS 
Rho 
  
0,345 0,309 
 
-0,218 0,337 0,362 -0,217 -0,396 
p 
  
<0,001 <0,001 
 
0,011 <0,001 <0,001 0,011 <0,001 
R
2
 
  
0,060 0,089 
 
0,051 0,057 0,055 0,038 0,169 
TURB 
Rho 
   
-0,200 
 
0,249 -0,209 -0,227 0,191 0,291 
p 
   
0,019 
 
0,003 0,015 0,008 0,026 0,001 
R
2
 
   
0,043 
 
0,057 0,014 0,032 0,040 0,138 
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Sin embargo, cuando se trabaja con densidad, ningún patrón resulta 
más evidente que el aumento de la densidad de rotíferos, tanto con el estado 
trófico, como con el aumento de la concentración de fósforo total. Aquí también 
se observa un descenso de la densidad de cladóceros y copépodos calanoides 
con la eutrofia, llegando también prácticamente a ser nula su proporción en los 
niveles superiores. Los copépodos, en densidad, no muestran un patrón tan 
claro como lo mostraban en biomasa. 
 
Figura 7.4. Relación entre el estado trófico y la biomasa relativa de copépodos ciclopoides 
y copépodos calanoides. Se muestran también las regresiones lineales, la varianza 
explicada R
2
 y los valores de probabilidad (p). Para la clasificación propia del estado 
trófico véase el Anexo 2. Los círculos señalan los datos en niveles eutróficos-hipertróficos. 
c) Densidad y biomasa relativa de los grupos funcionales 
En primer lugar se quiso agrupar la respuesta a la eutrofización de los 
grupos de zooplancton que pueden considerarse fundamentalmente herbívoros, 
esto es, la suma de rotíferos, cladóceros y copépodos calanoides (“Herb” en la 
tabla 7.4). Y también agrupando sólo a los microcrustáceos considerados 
herbívoros (cladóceros y copépodos calanoides) (“CrHerb” en la tabla 7.4). Por 
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otro lado, consideraremos el grupo de los copépodos ciclopoides como 
carnívoros (omnívoros), estableciendo de este modo diferentes grupos 
funcionales en el zooplancton para poder comparar.  
 
 
Figura 7.5. Porcentajes de biomasa y densidad de los diferentes grupos taxonómicos en 
rangos de fósforo total y categorías de estado trófico (Anexo 2). Se trata de los 
porcentajes obtenidos para una comunidad promedio de biomasa en cada categoría. 
Por lo que respecta a los grupos que hemos unido como “herbívoros”, 
ya se vio en el apartado anterior que los cladóceros aumentaban su abundancia 
absoluta (densidad y biomasa) con el estado trófico, pero que, sin embargo, 
disminuían sus abundancias relativas. A la vez, la abundancia de calanoides 
Concentración fósforo total (mg/l)    Estado trófico 
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disminuía con la eutrofización, pero la de rotíferos no mostraba un claro efecto 
con la eutrofización. También se vio en la tabla 7.2 que la densidad y biomasa 
absolutas de estos carnívoros aumentaba con el estado trófico, y además 
ascendía su proporción relativa con respecto al zooplancton total (Tabla 7.3). En 
la tabla 7.4 (primera columna) se observa que en biomasa (donde los 
microcrustáceos tienen mayor peso) la abundancia de estos tres grupos unidos 
disminuye respecto a la de ciclopoides  con la eutrofización, puesto que se dan 
correlaciones significativas y positivas de las variables estudiadas y la proporción 
de ciclopoides frente aa total de herbívoros. Sin embargo, en densidad (donde 
los rotíferos tienen mayor peso) las correlaciones no son significativas. Las 
mismas conclusiones se obtienen al estudiar la proporción relativa de herbívoros 
frente al zooplancton total (tercera columna, tabla 7.4).  
Al quitar los rotíferos del grupo de los herbívoros, el efecto anterior se 
ve mejorado, pues se compara sólo la abundancia de copépodos ciclopoides 
frente a la de microcrustáceos herbívoros (cladóceros+calanoides, segunda 
columna de la tabla 7.4). La proporción de ciclopoides con respecto a 
microcrustáceos herbívoros está correlacionada positiva y significativamente 
con las variables indicadoras del estado trófico estudiadas, llegando a un 
máximo del 29% de varianza explicada.  
En la figura 7.6 se muestra el valor promedio (y el error estándar) de 
proporciones por categoría trófica (según el Anexo 2), lo que muestra, 
especialmente en biomasa, un patrón de cambio siempre entre las categorías 
superiores de eutrofia;  no parece haber un cambio destacable en los tres 
anteriores niveles de estado trófico. Los copépodos ciclopoides son quienes 
aumentan enormemente su proporción de biomasa con la eutrofización; de 
nuevo, en el estado hipertrófico es donde destaca este efecto. 
Una vez se ha estudiado la respuesta de los herbívoros en conjunto, se 
quiso estudiar las relaciones que se daban comparándolos entre ellos. Cuando 
analizamos las proporciones entre los grupos de herbívoros con los indicadores 
de eutrofia, vemos que, aunque se obtengan relaciones estadísticamente 
significativas, las varianzas explicadas son bajas. A mayor estado trófico, hay 
mayor proporción de rotíferos frente a los otros grupos de herbívoros y mayor 
proporción de cladóceros frente a copépodos calanoides (Tabla 7.4).   
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Tabla 7.4. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) de la abundancia (Dens=densidad; Biom=biomasa) de diferentes proporciones entre 
grupos de zooplancton frente a las variables indicadoras del estado trófico. Se indican 
únicamente correlaciones significativas a nivel p<0,05 (sombreado p<0,01). Para cada 
variable, α' (Bonferroni) = 0,004. (*) Herb = grupos fundamentalmente herbívoros: 
rotíferos, cladóceros y calanoides; CrHerb = crustáceos fundamentalmente herbívoros 
(cladóceros y calanoides). 
  
Cicl/ 
(Cicl+Herb) 
Cicl/ 
(CrHerb+Cicl) 
Herb/ 
Zoo 
Rot/ 
(Rot+Clad) 
Rot/ 
(Rot+Cala) 
Clad/ 
(Clad+Cala) 
  
Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom Dens Biom 
PTOT 
Rho 
 
0,304 0,315 0,323 
 
-0,31 0,25 0,27 0,26 0,27 
  
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
<0,001 0,003 0,001 0,002 0,001 
  
R
2
 
 
0,078 0,052 0,084 
 
0,08 0,04 0,06 0,03 0,09 
  
CHLA 
Rho 
 
0,296 0,357 0,317 
 
-0,30 0,20 0,24 0,28 0,32 0,27 0,28 
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
<0,001 0,018 0,005 0,001 <0,001 0,001 0,001 
R
2
 
 
0,192 0,162 0,209 
 
0,19 0,03 0,12 0,06 0,14 0,08 0,07 
BFIT 
Rho 
 
0,378 0,342 0,374 
 
-0,38 0,21 0,23 0,28 0,27 0,21 0,19 
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
<0,001 0,015 0,008 0,001 0,001 0,013 0,024 
R
2
 
 
0,310 0,184 0,286 
 
0,31 0,05 0,13 0,06 0,15 0,03 0,02 
CLMX 
Rho 
 
0,279 0,311 0,299 
 
-0,28 0,32 0,25 0,24 0,27 
  
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
0,001 <0,001 0,003 0,004 0,002 
  
R
2
 
 
0,125 0,105 0,128 
 
0,13 0,08 0,09 0,04 0,09 
  
CLMD 
Rho 
 
0,281 0,326 0,306 
 
-0,28 0,33 0,26 0,26 0,30 
 
0,19 
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
0,001 <0,001 0,002 0,002 <0,001 
 
0,027 
R
2
 
 
0,114 0,116 0,129 
 
0,11 0,09 0,13 0,06 0,12 
 
0,02 
AVMX 
Rho 
 
0,270 0,322 0,303 
 
-0,27 0,25 0,24 0,22 0,24 
 
0,18 
p 
 
0,002 <0,001 <0,001 
 
0,002 0,003 0,004 0,011 0,004 
 
0,036 
R
2
 
 
0,117 0,099 0,137 
 
0,12 0,02 0,10 0,01 0,06 
 
0,02 
AVMD 
Rho 
 
0,283 0,343 0,320 
 
-0,28 0,27 0,26 0,26 0,29 0,18 0,22 
p 
 
<0,001 <0,001 <0,001 
 
0,001 0,002 0,002 0,003 0,001 0,034 0,011 
R
2
 
 
0,161 0,132 0,183 
 
0,16 0,05 0,15 0,03 0,12 0,02 0,03 
DS 
Rho -0,217 -0,396 -0,440 -0,415 0,22 0,40 -0,30 -0,30 -0,31 -0,33 -0,23 -0,25 
p 0,011 <0,001 <0,001 <0,001 0,011 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,007 0,003 
R
2
 0,038 0,169 0,142 0,172 0,04 0,17 0,04 0,09 0,04 0,07 0,02 0,02 
TURB 
Rho 0,191 0,291 0,200 0,268 -0,19 -0,29   0,18 0,18 0,20 0,17 
p 0,026 <0,001 0,020 0,002 0,026 0,001   0,031 0,038 0,019 0,044 
R
2
 0,040 0,138 0,048 0,115 0,04 0,14   0,01 0,07 0,04 0,02 
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Figura 7.6. Representación de la proporción promedio de herbívoros dentro del 
zooplancton y de la proporción de la abundancia de copépodos ciclopoides frente a la de 
herbívoros (rotíferos + cladóceros + calanoides) o sólo microcrustáceos herbívoros 
(cladóceros + calanoides). Las barras son errores típicos. La abundancia, en densidad y 
biomasa.  
En la figura 7.7 se muestra el valor promedio (y el error estándar) de 
proporciones por categoría trófica (según el Anexo 2), lo que muestra un patrón 
de cambio siempre entre las categorías superiores de eutrofia, mayor en 
biomasa que en densidad; no parece haber un cambio destacable en los tres 
anteriores niveles de estado trófico  (igual que anteriormente). La proporción de 
rotíferos aumenta sustancialmente al pasar al nivel hipertrófico, es decir, los 
grupos de organismos fundamentalmente herbívoros caen con la eutrofización, 
y dentro de ellos los rotíferos son los que aumentan su proporción con la 
eutrofia, siendo los cladóceros y calanoides los más afectados por la hipertrofia. 
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Figura 7.7. Representación de la proporción promedio de la abundancia de rotíferos 
frente a la de cladóceros y copépodos calanoides, y entre estos dos últimos grupos. Las 
barras son errores típicos. La abundancia, en densidad y biomasa. 
d) Ponderación de la densidad y de la biomasa 
Con el fin de obtener una medida de la abundancia que aunara la 
información relativa a la densidad con la de la biomasa, se ideó una nueva 
métrica a la que hemos llamado “índice de las abundancias relativas” (IDAR).  
Considerando una capacidad de carga máxima de producción 
secundaria de los embalses, es decir, un valor de densidad y de biomasa máximo 
que se puede alcanzar en un embalse, podemos extraer el porcentaje de la 
abundancia puntual de una muestra con respecto a esa capacidad de carga 
máxima (histórica). El valor de capacidad de carga máxima lo valoramos como 
22184 ind/l y 3364 mm
3
/l, que son los dos valores máximos que han alcanzado 
los embalses dentro de la demarcación de la Confederación Hidrográfica del 
Júcar en el presente estudio. Una vez obtenidos los porcentajes de biomasa y 
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densidad puntuales y sincrónicos de una muestra con respecto a esa capacidad 
de carga máxima, ya es posible promediar estos valores, de modo que cada uno 
influirá de igual manera en la medida final de la abundancia ponderada. 
Para analizar la respuesta de esta nueva variable, IDAR, se realizaron los 
pertinentes análisis de correlaciones múltiples entre la comunidad 
zooplanctónica y las variables relacionadas con la eutrofia. Los resultados se 
muestran en la tabla 7.5, en la que también se han incluido los resultados de las 
correlaciones con la densidad y biomasa (ya mostrados en la figura 7.1) para 
facilitar la comparación.  
Entre las diferentes métricas de la abundancia analizadas (densidad, 
biomasa e IDAR) no hay ninguna que muestre mejores correlaciones con las 
variables ambientales relacionadas con el estado trófico en todos los casos. La 
densidad es la que ha obtenido un coeficiente de correlación mayor (rho de 
Spearman) en la mayoría de los casos; seguida del índice de las abundancias 
relativas. En la figura 7.8 se presentan los análisis de regresión potencial entre la 
densidad, la biomasa y el IDAR; para las tres métricas las regresiones fueron 
significativas y, de nuevo, la densidad y el IDAR fueron las que obtuvieron 
mejores correlaciones.  
Tabla 7.5. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) de las variables relacionadas con el estado trófico y las abundancias totales de 
zooplancton expresadas como densidad, biomasa e IDAR (explicada en el texto). 
Abreviaturas, como en el Anexo 3. Para cada promedio de abundancia, α' (Bonferroni) = 
0,006.  
  
PTOT CHLA BFIT CLMX CLMD AVMX AVMD DS TURB 
D
E
N
S
ID
A
D
 Rho 0,21 0,55 0,72 0,53 0,53 0,56 0,62 -0,57 0,24 
p 0,013 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,006 
R
2
 0,23 0,30 0,27 0,13 0,14 0,13 0,18 0,10 0,12 
B
IO
M
A
S
A
 Rho 0,18 0,51 0,63 0,42 0,45 0,50 0,58 -0,49 0,24 
p 0,040 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,004 
R
2
 0,15 0,32 0,40 0,14 0,15 0,19 0,27 0,16 0,20 
ID
A
R
 
Rho 0,20 0,54 0,67 0,46 0,49 0,53 0,62 -0,53 0,25 
p 0,018 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 <0,001 0,004 
R
2
 0,21 0,36 0,39 0,16 0,16 0,19 0,26 0,15 0,19 
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Figura 7.8. Análisis de regresión de las medidas de densidad, biomasa (eje principal) y 
abundancia ponderada (eje secundario) frente a la valoración propia del estado trófico 
(Anexo 2). Se muestran la función del ajuste, el valor R
2
 y la significación estadística (p). 
1.4. Las variaciones en el tamaño de un individuo promedio de la 
comunidad como indicadores de eutrofización 
Si se observa un cambio en la composición, éste podría dar lugar a un 
cambio de tamaño en la comunidad, es decir en la biomasa de un individuo 
promedio (µgPS/ind), al tener las diferentes especies diferentes tamaños, 
incluso dentro del mismo grupo taxonómico. 
 Esta biomasa promedio de la comunidad sólo presenta variaciones 
destacables entre la categoría de ambientes eutróficos e hipertróficos y entre 
los valores de concentración de fósforo total más elevados. La biomasa de un 
individuo promedio disminuye en el caso de los cladóceros y los calanoides, y 
aumenta en el caso de los rotíferos y copépodos ciclopoides; sin embargo, estas 
variaciones no resultaron estadísticamente significativas en ninguno de los casos 
(Figs. 7.9 y 7.10).  
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Figura 7.9 Biomasa de un individuo promedio de las comunidades que habitan en aguas 
de diferentes rangos de concentración de fósforo total. 
B
io
m
as
a 
d
e
 u
n
 in
d
iv
id
u
o
 p
ro
m
e
d
io
 (
µ
gP
S/
in
d
) 
Capítulo 7. La comunidad de zooplancton y el estado trófico 
245 
 
 
 
 
Figura 7.10 Biomasa de un individuo promedio de las comunidades que habitan en aguas 
de diferentes categorías o estados tróficos. 
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1.5. Evaluación del índice de estado trófico de Mäemets (1980) 
Maëmets (1980) puso de manifiesto que existe la relación entre la 
composición de la comunidad de zooplancton, el tipo de lago y su estado trófico; 
y desarrolló un índice (Índice de estado trófico o E), basado en las proporciones 
de especies de rotíferos, consideradas por él como indicadores de eutrofia, 
frente al total de rotíferos; y lo mismo, para los microcrustáceos (véase el 
Material y Métodos, capítulo 2). Nosotros quisimos comprobar si este índice 
podía ser útil como indicador del estado trófico de los embalses. Las especies 
que utilizamos como indicadoras para la ecuación fueron las que estuvieron 
positiva y claramente correlacionadas con el estado trófico en el capítulo 6 
(especies indicadoras de eutrofia utilizadas: Acanthocyclops americanus, 
Brachionus plicatillis, Polyarthra dolichoptera, Brachionus angularis, Moina 
micrura, Keratella cochlearis, Keratella tecta, Brachionus variabilis, Pompholys 
sulcata, Bosmina longirostris, Brachionus plicatilis, Asplanchna girodi, 
Ceriodaphnia dubia y Hexarthra mira). La relación entre el valor obtenido de E y 
la valoración del estado trófico que aquí se está utilizando no muestra un patrón 
claro; desde la oligo-mesotrofia hasta la eutrofia el índice E varía entre 0 a 4. Sin 
embargo, cuando superamos la eutrofia, en una pequeña franja de variación de 
los estados tróficos (hipertrofia), dicho índice varía presenta valores más 
elevados que llegan hasta casi 8 (Fig. 7.11).   
 
Figura 7.11. Relación entre nuestra valoración propia del estado trófico (Anexo 2) y el 
índice de estado trófico E de Mäemets (1980). 
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1.6. Evaluación de los índices de estado trófico de Ejsmont-Karabin (2012) y 
de Ejsmont-Karabin & Karabin (2013) 
Ejsmont-Karabin (2012) también puso de manifiesto la relación entre la 
composición de la comunidad de rotíferos de lagos y su estado trófico, y 
desarrolló una serie de  índices (Trophic State Index; TSIROT) basados en 
diferentes métricas de rotíferos relativas a su densidad y biomasa en conjunto o 
como especies indicadoras. Un año más tarde Ejsmont-Karabin & Karabin (2013) 
complementaron los índices del artículo citado anteriormente con otra serie de 
índices referidos a las comunidades de crustáceos. Nosotros quisimos 
comprobar si estos índices podrían ser útiles como indicadores del estado trófico 
de los embalses.  
Los resultados de la aplicación de estos índices a nuestras muestras se 
exponen en las figuras 7.12 y 7.13. La principal limitación que observamos en el 
empleo de estas métricas para valorar el estado trófico es que los autores que 
las desarrollaron sólo consideraron 4 estados tróficos (mesotrofia, mesotrofia-
eutrofia, eutrofia e hipertrofia: en colores en las figuras 7.12 y 7.13); sin 
embargo, algunos de nuestros embalses los consideramos estrictamente 
oligotróficos. 
TSIROT1 y TSIROT2: ambos índices, el primero basado en la densidad de 
rotíferos y el segundo en su peso fresco, se ajustan bien a la valoración propia 
del estado trófico (Anexo 2), siendo estadísticamente significativa su covariación 
(R
2
=0,46 y 0,41 respectivamente; p<0,001). Además, los embalses se ven 
clasificados en los 4 niveles tróficos considerados por Ejsmont-Karabin (2012). 
Sin embargo, TSIROT4, basado en la razón entre estas dos variables no se 
relacionó significativamente con nuestra clasificación de estados tróficos 
(R
2
=0,03; p=0,04), siendo muy poco discriminador, ya que estimó a todos los 
embalses como mesotróficos (figura 7.12). TSIROT3, basado en el porcentaje de la 
densidad de rotíferos que son bacterívoros, no covaría (R
2
=0,04; p=0,02) con los 
estados tróficos descritos en el Anexo 2 y lo mismo ocurre con TSIROT5, basado 
en el porcentaje de Keratella cochlearis var. tecta para lagos dimicticos (R
2
=0,01; 
p=0,23).  
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Figura 7.12. Relación entre nuestra valoración del estado trófico (Anexo 2) y los 
diferentes índices de estado trófico basados en los  rotíferos de Ejsmont-Karabin (2012), 
más información en el texto. Los colores representan los estados tróficos inferidos a 
partir del índice de Ejsmont Karabin: amarillo-mesotrofia, naranja-mesoeutrofia, rojo-
eutrofia y granate-hipertrofia. El TSIrot6 se ha calculado para las especies propias 
indicadoras de eutrofia (gris) y para las consideradas en el artículo citado (negro). 
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Figura 7.13 Relación entre nuestra valoración propia del estado trófico (Anexo 2) y los 
diferentes índices de estado trófico de crustáceos de Ejsmont-Karabin & Karabin (2013) 
(más información en el texto). Los colores representan los estados tróficos inferidos por 
estos autores: amarillo-mesotrofia, naranja-mesoeutrofia, rojo-eutrofia y granate-
hipertrofia.  
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Por último,  comprobamos el TSIROT6, basado en la contribución (%) de 
las especies indicadoras del estado trófico dentro de la densidad total de 
rotíferos. Para el índice TSIROT6 se consideraron por una parte, las especies 
propuestas por Ejsmont-Karabin (2012): Anuraeopsis fissa, Brachionus spp., 
Filinia longiseta, Keratella cochlearis var. tecta, Keratella quadrata y Pompholyx 
sulcata; y por otra, las especies que en el capítulo 6 se encontraron relacionadas 
con la eutrofia de nuestros embalses: Brachionus calyciflorus, Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera, Keratella cochlearis var. typica, Keratella tropica, 
Pompholyx sulcata y Asplanchna girodi. Los resultados de la correlación entre 
estos índices y el estado trófico mostraron que, al utilizar la propia selección de 
especies de rotíferos indicadores (véase el capítulo 6), la varianza explicada fue 
mayor (R
2
=0,12; p<0,001), siendo en los valores de bajo estado trófico donde la 
covariación resultaba menos evidente (R
2
=0,14; p<0,001; Fig. 7.12).  
Por lo que respecta a los índices publicados por Ejsmont-Karabin & 
Karabin (2013), también tienen como principal limitación el no considerar la 
oligotrofia. TSICR1 y TSICR2,  que utilizan la densidad y la biomasa total de 
crustáceos, covarían bien (R
2
=0,52 y 0,40, respectivamente; ambos con p<0,001) 
con nuestras estimaciones (valoración propia en el Anexo 2); sin embargo, la 
distribución de los embalses dentro de sus categorías es más reducida utilizando 
la biomasa que usando la densidad, pues no discrimina ningún embalse por 
debajo del estado meso-eutrófico  (Fig. 7.13). Así, el índice más bajo encontrado 
para nuestros embalses es TSICR2=47 en el embalse de Tibi en el invierno de 
2007, cuando la biomasa total de crustáceos fue de 6 mgPF/l, que según el 
TSICR2 se correspondería con la meso-eutrofia. TSICR3, utilizando por el 
porcentaje de biomasa de copépodos ciclopoides frente al total de biomasa de 
crustáceos, no discrimina ningún embalse como hipertrófico y presenta una 
correlación únicamente de R
2
=0,17, aunque significativa (p<0,001). El caso de 
TSICR4, basado en la relación de la biomasa de copépodos ciclopoides frente a la 
de cladóceros, presenta un problema cuando no existe uno de los grupos 
considerados (copépodos ciclopoides o cladóceros), pudiendo haber caso donde 
el denominador sea 0, o quedando el cálculo sin solución; por ejemplo, en 
nuestro caso, siempre hay copépodos ciclopoides, pero en ocasiones no se han 
encontrado cladóceros. No se consideraron estos casos en la correlación de la 
figura7.13; concretamente, en los dos únicos casos en los que no se hallaron 
cladóceros (en el embalse de Tibi, en los veranos de 2006 y 2007), la relación fue 
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significativa (p<0,001), aunque con poca varianza explicada (R
2
=0,21). Un 
problema igual plantea el índice TSICR5, donde se utiliza la razón de la densidad 
de copépodos ciclopoides frente a la de calanoides; en nuestro caso, siempre 
hay copépodos ciclopoides, pero en ocasiones no se han encontrado calanoides 
y, por tanto, el denominador sería 0; lo que obliga a desestimar bastantes casos 
en la correlación (figura 7.13),  eliminando los embalses en los que la proporción 
de ciclopoides dentro de los copépodos es máxima, cosa que es muy 
informativa. La relación fue significativa (p=0,001), aunque con poca varianza 
explicada (R
2
=0,12). Por último, se utilizó el TSICR6, basado en la  contribución 
(%) de las especies indicadoras del estado trófico dentro de la densidad total de 
crustáceos. Para este índice no se consideraron las especies propuestas por 
Ejsmont-Karabin & Karabin (2013), pues la comunidad encontrada en sus lagos 
era muy distinta a la de nuestros embalses. Para elaborar este índice se 
consideraron las especies de crustáceos que en el capítulo 6 estaban 
relacionadas con la eutrofia (Acanthocyclops americanus, Moina micrura y 
Bosmina longirostris). El resultado es una varianza explicada entre ambos de casi 
un 41% (p<0,001) (figura 7.13), demostrándose de nuevo que los crustáceos 
pueden ser buenos indicadores.   
 
2. LA RAZÓN ZOOPLANCTON : FITOPLANCTON COMO 
INDICADOR DEL ESTADO TRÓFICO 
En cociente entre la biomasa de zooplancton y la del fitoplancton (Z:F) 
ha sido ampliamente utilizado en la bibliografía. En la figura 7.12 se muestra la 
relación entre la biomasa de zooplancton (ordenadas) y la de fitoplancton 
(abscisas) de nuestro estudio. 
Existe una correlación negativa entre la razón Z:F y el estado trófico del 
sistema entendido como una serie de variables ambientales con él relacionada 
(Tabla 7.6). A mayor eutrofización, se encuentra una mayor proporción de 
biomasa de fitoplancton con respecto a la del zooplancton. Hay dos modos 
básicos de desviaciones del cociente 1:1 de Z:F cuando es inferior a 1, es decir 
más biomasa de fitoplancton que de zooplancton,  y cuando es superior, en el 
que hay más zooplancton que fitoplancton. Pero dentro de estas categorías 
también distinguimos diferentes casos.  
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Figura 7.12 Relación entre  la biomasa de fitoplancton y de zooplancton en los embalses 
estudiados. La línea negra transversal se corresponde con la relación Z:F 1:1, y la línea 
roja, con el ajuste potencial de su regresión; se muestran también la función del ajuste, 
valores R
2
 y de significación (p). Ejes en escala logarítmica. 
Tabla 7.6. Análisis de correlaciones múltiples (rho de Spearman, valor de probabilidad y 
R
2
) del cociente Z:F y las variables ambientales indicadoras del estado trófico del agua. 
Abreviaturas, como en Anexo 3. α' (Bonferroni) = 0,006. 
  DS CLMX CLMD AVMX CHLA BFIT 
Rho 0,19 -0,27 -0,21 -0,22 -0,25 -0,49 
p 0,025 0,002 0,012 0,009 0,004 <0,001 
R
2
 0,01 0,06 0,04 0,02 0,02 0,15 
Cuando el rango es menor de 1 (en nuestro caso fue de 0,06 a 1), el 
fitoplancton puede llegar a ser 15 veces mayor que el zooplancton y eso se 
puede explicar por dos situaciones: 
1º) Cuando la biomasa de fitoplancton es muy elevada, como el caso de los 
embalses de Tibi (en el verano de 2006 e invierno de 2007), Bellús (en el invierno 
de 2008) y Beniarrés (en el invierno de 2008) (Tabla 7.7). En ellos la biomasa de 
fitoplancton está entre los 1500 y 3500 µgPS/l, mientras que la de zooplancton 
es muy inferior. Dichos embalses presentan generalmente concentraciones 
elevadas de fitoplancton y en la mayoría de los casos la comunidad 
fitoplanctónica está dominada por clorofíceas y criptofíceas. En todos estos 
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casos, en que la comunidad zooplanctónica presenta una biomasa muy inferior a 
la del fitoplancton, la especie dominante ha sido el copépodo ciclopoide  
Acanthocyclops americanus. 
 
Figura 7.13. Análisis de regresión potencial entre el cociente Z:F (razón entre las biomasas 
de zooplancton y fitoplancton) y el la biomasa del fitoplancton (eje logarítmico). 
Biomasas, en µgPS/l. Se muestran el ajuste,  su función, su varianza (R
2
) y la significación 
estadística (p). 
 
Figura 7.14. Análisis de regresión potencial entre el cociente P:Z (inversa Z:F, razón entre 
las biomasas de fitoplancton y zooplancton) y el la biomasa del fitoplancton (eje 
logarítmico). Biomasas en µgPS/l. Se muestran el ajuste,  su función, su varianza (R
2
) y la 
significación estadística (p).  
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Tabla 7.7. Tabla descriptiva de la comunidad planctónica de algunos embalses. Estos se 
dividen en dos grupos, según presenten elevadas o moderadas biomasas de fitoplancton. 
Biomasas de fitoplancton (P) y zooplancton (Z).  Grupo de fitoplancton o zooplancton 
dominante en la muestra y su biomasa (µgPS/l). Abreviaturas, como en Anexo 3. 
Embalse Biomasa Fitoplancton Zooplancton 
B
FI
T 
el
ev
ad
a 
TIB 
I7 
Z = 136 
P = 2087 
Clorofíceas + Criptofíceas 
(1820) 
A. americanus (107) 
TIB 
V6 
Z = 498 
P=3314 
Euglenofíceas (2160) 
Cianobacterias (810) 
A. americanus (471) 
BEL 
I8 
Z=126 
P=1747 
Clorofíceas + Criptofíceas  
(1630) 
A. americanus (52); 
P.vulgaris-dolichoptera (37);  
P. sulcata (30)  
BNR 
I8 
Z=170 
P=1846 
Clorofíceas + Criptofíceas  
(1590) 
A. americanus (149) 
B
FI
T 
m
o
d
er
ad
a 
LOR 
V6 
Z=22 
P=193 
Diatomeas (140) 
A. americanus (10);  
N. alluaudi, C. dubia,  
B. longirostris(2) 
ARQ 
I7 
Z=18 
P=147 
Diatomeas (130) 
N. alluaudi (6);  
A. americanus (4);  
S. oblonga (6) 
COR 
V6 
Z=24 
P=147 
Diatomeas (110) 
C. numidicus (17);  
A. americanus (4) 
Tabla 7.8. Tabla descriptiva de la comunidad planctónica de algunos embalses. Valores de 
biomasa de fitoplancton (P) y zooplancton (Z).  Grupo de fitoplancton dominante. Especie 
dominante de zooplancton  y su biomasa. Valores de biomasa de fitoplancton en el 
muestreo anterior (A) y posterior (D). Abreviaturas, como en el Anexo 3.  
Embalse Z:F Fitoplancton Zooplancton Antes y después 
FORI8 
Z=1193 
P=80 
Criptofíceas D. galeata  (828) 
A: 20/6/2007 (570) 
D: 27/5/2008 (360) 
FORV8 
Z=466 
P=49 
Clorofíceas 
D. galeata (114); 
C. numidicus (219) 
A: 27/5/2008 (360) 
D: 26/2/2009 (550) 
FORV9 
Z=606 
P=72 
Clorofíceas 
D. galeata (309); 
C. numidicus (269) 
A: 26/2/2009 (550) 
D: 19/2/2009 (70) 
MCRI8 
Z=712 
P=28 
Criptofíceas 
D. galeata (568); 
C. numidicus (87) 
A: 24/10/2007 (660) 
D: 22/2/2008 (140) 
MCRI9 
Z=431 
P=27 
Clorofíceas y 
criptofíceas 
D. galeata (262); 
C. numidicus (118) 
A: 27/7/2008 (220) 
D: 6/5/2009 (110) 
CORI8 
Z=317 
P=7 
Criptofíceas 
D. galeata (56); 
C. numidicus (223) 
A: 9/8/2007 (60) 
D: 7/8/2008 (110) 
ALAI7 
Z=233 
P=24 
Criptocífeas D. galeata (206) 
A: 27/7/2006 (350) 
D: 2/8/2007 (230) 
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2º) La abundancia de fitoplancton no es tan elevada como en los casos 
anteriores; por ejemplo en los embalses de Loriguilla (verano de 2006), Arquillo 
(invierno de 2007) y Cortes (verano de 2006), donde la biomasa de fitoplancton 
está entre los 150 y 200 µgPS/l, pero la de zooplancton es relativamente baja y 
no supera los 25 µgPS/l. En todos estos casos, la comunidad de fitoplancton se 
ha visto dominada por pequeñas diatomeas céntricas y el zooplancton no 
presentaba una población claramente dominante.  
A continuación analizaremos las desviaciones del cociente Z:F cuando es 
superior a 1  (Fig. 7.13). Estos casos, como ya hemos comentado sólo se dan 
cuando la densidad de fitoplancton es baja; el rango de Z:F que encontramos es 
de 1 a 43, es decir la biomasa de zooplancton llega a ser 43 veces mayor que la 
de fitoplancton. Esta situación ocurrió (Tabla 7.8) en los embalses de Forata 
(invierno de 2008 y veranos de 2008 y 2009), María Cristina (inviernos de 2008 y 
2009), Cortes (invierno de 2008) y Alarcón (invierno de 2007), cuando la biomasa 
de zooplancton estaba entre los 233 y 1200 µgPS/l, mientras que la del 
fitoplancton no supera los 80 µgPS/l. En todos los casos en los que se observó 
esta situación, el fitoplancton se encuentra dominado por criptofíceas y 
pequeñas clorofíceas; y el zooplancton  estaba compuesto por grandes 
filtradores como el cladócero Daphnia galeata y el copépodo calanoide 
Copidodiaptomus numidicus. Además, en los muestreos realizados antes o 
después del momento que presentaba esta composición, las biomasas 
fitoplanctónicas encontradas eran mucho más elevadas (Tabla 7.8). 
 
3. DISCUSIÓN 
3.1. La composición de la comunidad zooplanctónica como indicador de 
eutrofización: poblaciones indicadoras 
Se ha comprobado que la composición de la comunidad zooplanctónica 
puede ser un potencial bioindicador del estado trófico del agua (Saksena, 1987), 
y ya se vio en el anterior capítulo una discusión pormenorizada sobre grupos y 
poblaciones referidos en la bibliografía como indicadoras del estado trófico. Sin 
embargo, y pese a que casi de cualquier especie se pueden establecer sus 
condiciones más habituales de vida, en este trabajo debemos concluir que no 
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hay muchas poblaciones que podamos utilizar de forma inequívoca como 
indicadoras de un determinado estado trófico. Únicamente la presencia del 
copépodo ciclopoide Acanthocyclops americanus y, algo menos, del rotífero 
Brachionus calyciflorus resaltan en todos los análisis como propias de elevados 
estados tróficos, sin embargo, también han sido encontradas en aguas con 
menor estado trófico, por lo que no pueden considerarse indicadores 
estrictamente hablando. Otra conclusión relevante es que no tenemos especies 
muy correlacionadas con la oligotrofia, al menos en los rangos aquí manejados, 
ni de oligotrofia, ni de mesotrofia, ya que la varianza explicada de los ejes 
segrega únicamente las situaciones de eutrofia-hipertrofia.  
La poblaciones que habitan los embalses presentan, por tanto, una 
amplia tolerancia a la eutrofización y prácticamente sólo se destaca la elevada 
covariación de la biomasa de fitoplancton con Acanthocyclops americanus, 
debido seguramente a que el sistema con tal producción primaria está 
permitiendo, además, el establecimiento de bucles microbianos (ciliados), mayor 
presencia de pequeños herbívoros (rotíferos) y por tanto el establecimiento de 
un carnívoro como Acanthocyclops americanus. Por todo ello, consideramos que 
serán las propiedades de la comunidad zooplanctónica y no poblaciones 
concretas quienes mejor nos ayuden a explicar el vector de la eutrofia en 
embalses. 
3.2. La riqueza del zooplancton como indicador de eutrofización 
Como ya se ha comentado en el capítulo 6, la eutrofización puede 
causar cambios en la estructura de las comunidades zooplanctónicas, con un 
descenso de la dominancia de las especies típicas de aguas oligotróficas y un 
incremento de las que son típicas de aguas más eutróficas, lo cual ya ha sido 
observado por otros autores, tanto en las comunidades de microcrustáceos 
(Pejler, 1965; Hakkari, 1972; Karabin, 1985a; Hofmann, 1996; Ejsmont-Karabin & 
Karabin, 2013) como en las de rotíferos (Radwan, 1973; Hillbricht-Ilkowska, 
1977; Gannon & Stemberger, 1978; Pejler, 1983; Karabin, 1985a; Walz et al., 
1987; Berzins & Pejler, 1989b; Beaver & Crisman, 1990; Matveeva, 1991; 
Ejsmont-Karabin & Karabin, 2012).  
En el capítulo 5 se vio cómo un patrón básico de la distribución de 
riqueza en un gradiente de producción sería una curva unimodal (hump-shaped 
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curve), cuyos extremos se dan en aguas muy poco productivas (oligotrofia) y 
extremadamente productivas (hipertrofia). Este modelo de alta riqueza a 
productividad intermedia es avalado por múltiples trabajos (Grace, 1999; 
Leibold, 1999; Ritchie & Olff, 1999; Dodson et al., 2000 y 2007).  
Entre los embalses (en general y, particularmente, en los aquí 
estudiados), no se encuentran sistemas lo suficientemente oligotróficos como 
para que la limitación por nutrientes esté afectando negativamente a la riqueza 
de especies de zooplancton; por el contrario, algunas de las características de los 
embalses los hacen muy propensos a problemas de eutrofización, de modo que 
en estos embalses sólo se observa la relación negativa entre producción y 
riqueza de zooplancton;  y por ello, el aumento de la eutrofización ocasiona un 
impacto negativo en la biota existente disminuyendo su riqueza, como ya se ha 
visto en otros estudios (Barnet & Beisner, 2007).  
Por último, hemos visto que al aumentar la eutrofización disminuye la 
riqueza de especies (tanto de rotíferos como de microcrustáceos), lo cual se 
observa sobre todo en el paso a niveles hipertróficos. Pese a que en los estados 
eutróficos ya se sienten los efectos asociados a la eutrofización, no es hasta los 
hipertróficos cuando es notable su efecto sobre la riqueza de especies. Al 
parecer, la comunidad zooplanctónica no ve mermada su respuesta en la riqueza 
de especies hasta que los efectos propios de esta baja calidad del agua no son 
extremos (como la anoxia, los cambios de pH, la abundancia de cianobacterias, 
el aumento de la turbidez,…)    
3.3. La abundancia del zooplancton como indicador de eutrofización 
a) Densidad y biomasa de zooplancton total 
No sólo las especies, la riqueza y la diversidad de las comunidades 
cambian con el estado trófico del sistema, también ocurren cambios a nivel de 
abundancias (densidad y biomasa) totales del zooplancton en general y, a su vez, 
de las proporciones que hay entre los grupos del zooplancton.  
Los resultados obtenidos en este estudio coinciden con la literatura 
anterior, en la que se observa que con el aumento del estado trófico se dan 
aumentos en las densidades y biomasas totales de zooplancton. En la tabla 7.9 
se muestra una recopilación bibliográfica de estudios que relacionan la biomasa 
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y/o densidad de zooplancton con el estado trófico de diversos embalses. En ella 
podemos observar que nuestros valores de densidad y/o biomasa se asemejan a 
los encontrados en otros estudios. Los valores promedio de densidad y biomasa 
para nuestros embalses oligotróficos fueron respectivamente de 72 ind/l y 51 
µgPS/l, de 228 ind/l y 209 µgPS/l para los mesotróficos, de 429 ind/l y 395 µgPS/l 
para los eutróficos y para los hipertróficos de 820 ind/l y 1057 µgPS/l, muy 
semejantes a los valores obtenidos en embalses de la Confederación 
Hidrográfica del Ebro (www.chebro.es), pero menores a los obtenidos por 
González et al. (2011) quienes obtuvieron valores de biomasa algo superiores, 
aunque muy variables, en embalses de Venezuela (en condiciones climáticas  
diferentes). En estudios de embalses realizados en el sur de Italia, Naselli-Flores 
& Barone (1994), analizando sólo la biomasa, obtuvieron cifras 
aproximadamente la mitad que las nuestras.  
Según los resultados del presente estudio, los valores de concentración 
de clorofila a explicarían el 41% de la densidad y 32 % de la biomasa 
zooplanctónicos. La máxima varianza explicada sería entre la biomasa de 
fitoplancton y la densidad de zooplancton con un 42%. Pese a que estos valores 
de correlación son bastante elevados, en la bibliografía se encuentran todavía 
mejores correlaciones entre la abundancia zooplanctónica y las variables 
indicadoras del estado trófico del agua, como las de González et al. (2011), que 
encontraron una correlación con un 60% y 56% de la varianza explicada entre la 
densidad y biomasa de zooplancton (respectivamente) y la concentración de 
clorofila a; Harman et al. (1995), que también constataron que la densidad total 
del zooplancton aumentaba con la eutrofia desde 107 a 1590 ind/l, y Trevisan & 
Forsberg (2007), quienes vieron que la densidad total de zooplancton mostraba 
una relación positiva con el logaritmo de la concentración de clorofila a (varianza 
explicada del 53%). 
En la bibliografía, la abundancia del zooplancton ha sido analizada por 
algunos autores en base a la densidad y, por otros, a la biomasa, a veces 
atendiendo a criterios de tipo metodológico, y otras, de tipo más funcional. La 
densidad (el número de individuos por unidad de volumen) nos aporta 
información sobre el desarrollo de la población, sobre la cantidad de individuos 
que están interaccionando en la comunidad. Es una medida mucho más sencilla 
de obtener, pues sólo hay que contar el número de individuos por unidad de 
volumen muestral, y deducir la densidad en el ecosistema a partir de éste.  
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Sin embargo, la densidad del zooplancton no necesariamente 
proporciona información exacta sobre la biomasa real de esta comunidad, ya 
que esta se compone de una gran variedad de taxones con una amplia gama de 
tallas (Matsumura-Tundisi et al., 1989). La biomasa del zooplancton es una 
variable importante y necesaria para el cálculo de la producción secundaria de la 
comunidad (Melão & Rocha, 2004), ya que nos está informando de la cantidad 
de masa que hay de cada especie, independientemente del número de 
individuos, lo cual puede ser mucho más útil que la densidad en estudios más 
centrados en los flujos de materia y energía.  
Por lo tanto, la estimación del peso seco de las especies de 
zooplancton, resulta una variable más útil para el estudio de la estructura trófica 
de los ecosistemas acuáticos, especialmente teniendo en cuenta su relación con 
los estados tróficos de las masas de agua (Rocha et al., 1995). A pesar de ello, la 
biomasa, entendida como peso seco (o fresco) por unidad de volumen, es un 
aspecto más difícil de medir, bien por medida directa o por estimación a partir 
de fórmulas con las medidas corporales. Por ejemplo, Trevisan & Forsberg 
(2007) consideran que es mejor usar la densidad en lugar de la biomasa porque 
consideran que el número de individuos es más informativo de la presión de 
pastoreo sobre el fitoplancton, que la masa total en unidades de carbono, el 
peso seco o el contenido calorífico del zooplancton. Aunque esto sea bastante 
discutible en el caso de organismos con tamaños y capacidad de filtración muy 
diferentes. 
En el presente trabajo hemos querido utilizar ambas métricas de la 
abundancia (densidad y biomasa) con tal de poder analizar en qué medida se 
veía influida cada una de ellas por las variables ambientales y el estado trófico. A 
modo de breve resumen de todos los análisis realizados durante toda la tesis, 
podemos decir que hay grandes diferencias entre la densidad y biomasa de los 
diferentes grupos de zooplancton, pero el aumento promedio de densidad y 
biomasa se dio en proporción similar al aumento de nivel trófico. La densidad 
mostró una mejor correlación entre los indicadores de estado trófico y los 
indicadores de biodiversidad, esta medida de abundancia refleja mejor el 
crecimiento de la población en relación con el estado trófico. La biomasa mostró 
una mejor correlación entre los indicadores de estado trófico y las proporciones 
de entre los grupos de zooplancton; tales relaciones ponen de manifiesto las 
diferencias notorias de tamaño entre los diferentes grupos zooplanctónicos. 
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Tabla 7.9. Tabla resumen de los valores de densidad y biomasa encontrados en otros 
estudios de zooplancton de embalses. Se muestran el estado trófico del embalse, el 
número de embalses analizados, las repeticiones temporales y el promedio y desviación 
estándar de la densidad y biomasa zooplanctónica encontrados.  
Estado trófico N 
Densidad 
ind/l 
Biomasa 
µgPS/l 
Fuente 
Oligotróficos 24 72 ± 18 51 ± 10 
Presente estudio 
Mesotróficos 80 228 ± 26 209 ± 26 
Eutróficos 14 429 ± 56 395 ± 61 
Hipertróficos 18 820 ± 79 1057 ± 217 
Ultraoligotrófico 4 171 ± 136 84 ± 69 
Conf. hidrográfica del 
Ebro. Red de control 
de calidad 2011-
2012. 
(www.chebro.es) 
Oligotrófico 19 177 ± 160 79 ± 79 
Mesotrófico 34 294 ± 297 144 ± 124 
Eutrófico 5 750 ± 927 191 ± 237 
Hipertrófico 1 568 395 
Ultraoligotrófico 2 (x6) 
24 ± 9 
86 ± 30 
49 ± 32 
29 ± 16 
González et al., 
2011. 
(embalses de 
Venezuela) 
Oligotrófico 3 (x6) 
156 ± 128 
62 ± 22 
123 ± 41 
251 ± 219 
504 ± 352 
127 ± 50 
Oligo-
Mesotrófico 
2 (x6) 
309 ± 187 
228 ± 145 
607 ± 572 
1092 ± 547 
Mesotrófico 2 (x6) 
130 ± 70 
288 ± 201 
165 ± 104 
382 ± 169 
Eutrófico 1 (x6) 278 ± 262 122 ± 80 
Hipertrófico 3 (x6) 
423 ± 182 
1130 ± 871 
753 ± 679 
787 ± 356 
1127 ± 711 
2026 ± 3758 
Mesotrófico 6 - 77 ± 14 
Naselli & Barone, 
1994. 
(embalses de Sicilia) 
Meso-eutrófico 7 - 112 ± 14 
Eutrófico 3 - 210 ± 63 
Hipertrófico 5 - 357 ± 70 
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Con tal de conseguir una medida de la abundancia que aunara la 
información relativa a ambas se ideó una nueva métrica, el índice de 
abundancias ponderadas (IDAR). Este índice mejora ligeramente los resultados, 
aunque pensamos que no lo suficiente como para que desde aquí se recomiende 
como una nueva métrica a utilizar de forma sistemática; sin embargo, puede ser 
un interesante punto de partida para desarrollar otros índices que combinen 
ambas medidas.  
 b) Densidad y biomasa relativa de los grupos taxonómicos 
La influencia del estado trófico en la distribución y abundancia de 
rotíferos y el papel indicador de estos en la calidad del agua ha sido un tema 
estudiado en los últimos años desde diversos puntos de vista. Pauli (1990) 
afirma que los rotíferos son más sensibles a los factores físicos que el resto del 
zooplancton; también Evans (1986) cree que los rotíferos, al contrario que los 
crustáceos zooplanctónicos, pueden ser los mejores indicadores del estado 
trófico en el zooplancton, cosa que también afirman muchos otros autores 
(Mäemets, 1983; Saksena, 1987; Radwan & Popiolek, 1989; Ejsmont-Karabin, 
1995; Attayde & Bozelli, 1998; Duggan et al., 2002; Ejsmont-Karabin & Karabin, 
2012).  
En el presente estudio, tanto la densidad como la biomasa de rotíferos, 
resultaron relacionadas positivamente con la eutrofización, al igual que se ha 
visto anteriormente en la bibliografía. Cambios en la densidad total de rotíferos 
se han visto intensa y positivamente correlacionados con el estado trófico de los 
lagos (Blancher, 1984; Karabin, 1985b; Trifonova et al., 1986; Dawes et al., 1987; 
Walz et al., 1987; Balvay & Laurent, 1990; Matveeva, 1991; Harman et al., 1995; 
Xiong et al., 2003; Yoshida et al., 2003; May & O’Hare, 2005; Ejsmont-Karabin, 
2012); y también se da un incremento en la biomasa total de las comunidades 
de rotíferos con el aumento del estado trófico (Karabin, 1985b; Pace, 1986; 
Trifonova et al., 1986), debido al incremento de sus fuentes de recursos 
(bacterioplancton y fitoplancton) con la  eutrofización (Ejsmont-Karabin & 
Karabin, 2012). Sin embargo, se da una disminución del promedio de peso 
corporal de los rotíferos (Sterzyński, 1979; Karabin, 1985b) como resultado del 
incremento de la dominancia de las especies pequeñas detritívoras (Ejsmont-
Karabin & Karabin, 2012); este efecto es contrario al que hemos encontrado en 
embalses, ya que se observaba un leve incremento de la biomasa promedio de 
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los rotíferos, de los estados eutróficos a los hipertróficos, aunque esta relación 
no resultaba estadísticamente significativa. Probablemente estas diferencias se 
deben a que los sistemas de estudio son muy distintos en cuanto a los niveles de 
eutrofización y a la composición específica, no encontrándose la comentada 
sustitución por especies de menor talla. 
Con respecto a las abundancias de cladóceros, tanto la densidad como 
la biomasa, resultaron correlacionadas negativamente con los principales 
indicadores del estado trófico. Sin embargo, hay estudios que confirman un 
incremento de la densidad de los crustáceos con el estado trófico (Patalas, 1972; 
Karabin, 1985a; Pinto-Coelho et al., 2005a), aunque algunos apunten además 
una disminución en el promedio del volumen corporal de los crustáceos (Bays & 
Crisman, 1983; Karabin, 1985a; Ejsmont-Karabin & Karabin, 2013). En los 
estudios que anuncian un incremento de la densidad de cladóceros con la 
eutrofia,  los niveles de eutrofia observados son muy bajos; a niveles de 
ultraoligotrofia y oligotrofia, la baja producción primaria del sistema permite el 
desarrollo de pocos productores secundarios, entre ellos los cladóceros; por ello, 
en estas situaciones, al aumentar las concentraciones de nutrientes y 
producción primaria, la abundancia de cladóceros aumenta. Sin embargo, a 
niveles muy elevados de carga de nutrientes y cuando la producción primaria es 
muy elevada (eutrofia-hipertrofia), las cladóceros se ven perjudicados. Estos 
últimos serían los niveles de carga de nutrientes en los que se encuentran 
muchos de los embalses propios de este estudio y, por ello, observamos ese 
descenso de la abundancia de cladóceros frente a la eutrofización. 
En lagos eutróficos, puede aparecer anoxia hipolimnética (Watanabe et 
al., 1995) y el desarrollo de la anoxia es uno de los factores que causa una rápida 
caída de la población de cladóceros, pues esto conduce al zooplancton a 
desplazarse hacia las capas superiores, donde los peces son abundantes y, en 
consecuencia, aumenta la presión de depredación sobre ellos (Shapiro et al., 
1975; Gliwicz, 1986; Wright & Shapiro, 1990; Hanazato, 1992). En nuestro 
estudio han sido frecuentes las hipoxias en algunos embalses en verano; por 
ejemplo, en embalses como Beniarrés, Bellús o Forata las concentraciones de 
oxígeno estivales en profundidad fueron muy bajas (menores de 0,1 mg/l). En 
Beniarrés fue menor a 0,1 mg/l todos los veranos a partir de los 6 m de 
profundidad (2006 y 2007), 5 m (2008) y 3 m (2009); en Bellús a partir de los 5 m 
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(2006, 2008 y 2009) y 4 m (2007); y en Forata, a partir de los 7 m (2006) y 8 m en 
(2007 y 2008). 
También ha sido ampliamente estudiada desde hace muchos años la 
reducción en la abundancia de cladóceros asociada a los blooms de 
cianobacterias (Schindler, 1968 y 1971; Sorokin, 1968; Stross et al., 1973; George 
& Edwards, 1974; Jones et al., 1979; Porter & Orcutt, 1980; Lampert, 1981a, 
1981b y 1982; Edmondson & Litt, 1982; Holm & Shapiro, 1984; Infante & Abella, 
1985; Jarvis, 1986; Nizan et al., 1986; Zankai & Ponyi, 1986; Fulton & Paerl, 
1987a y 1987b; DeMott et al., 1991). Muchos de estos trabajos se centran en  el 
género Daphnia; se ha demostrado que la alimentación de Daphnia está 
dificultada por Microcystis aeruginosa y Anabaena sp. (Thompson et al., 1982; 
Chow-Fraser & Sprules, 1986). Hay estudios que demuestran que los cladóceros 
de gran tamaño se ven más afectados que los pequeños: Jarvis et al. (1987) 
midió la tasa de filtración de los cladóceros de gran tamaño (Daphnia pulex) y de 
los pequeños cladóceros (Ceriodaphnia reticulata, Moina micrura y 
Diaphanosoma excisum) durante el periodo de crecimiento masivo de 
Microcystis y encontró que la tasa de filtración decaía para Daphnia, pero no 
para las especies de cladóceros de pequeño tamaño. Webster & Peters (1978) 
demostraron experimentalmente que las cianobacterias (Anabaena, 
Aphanizomenon, Oscillatoria) interferían en la alimentación de los cladóceros de 
gran tamaño (Daphnia pulex, Daphnia ambigua y Simocephalus vetulus), pero no 
se daba el mismo efecto en el pequeño cladócero Bosmina longirostris. Similares 
resultados se han obtenido en otros estudios con otras especies (Porter & 
McDonough, 1984; Fulton & Paerl, 1987a y 1987b; Hawkins & Lampert, 1989). 
Existe una correlación positiva entre el tamaño de las partículas que ingieren los 
cladóceros y su tamaño corporal de los mismos; es decir, los cladóceros de 
mayor tamaño tienden a alimentarse de partículas mayores que los pequeños 
(Watanabe et al., 1995). De este modo, los grandes cladóceros como Daphnia 
pueden ingerir más filamentos y colonias de cianobacterias que los cladóceros 
pequeños. Como resultado, los cladóceros grandes están más expuestos a los 
efectos adversos de las cianobacterias; estos efectos adversos no son sólo 
debidos a la toxicidad de éstas (efecto químico) sino también a su morfología 
(efectos mecánicos) (Porter & McDonough, 1984; Watanabe et al., 1995). Sin 
embargo, los blooms de cianobacterias también pueden afectar a los cladóceros 
pequeños como Chydorus, Diaphanosoma y Moina (Scharf et al., 1979; Fulton, 
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1988; Penaloza et al., 1990). En nuestros embalses se han dado episodios de 
grandes crecimientos de cianobacterias, como en Bellús en el verano de 2007, 
cuando alcanzaron los 2209 µgPS/l, o en el verano de 2008, con 1230 µgPS/l; o 
en Beniarrés, en el verano de 2009, cuando llegaron a  293 µgPS/l,  y estos 
episodios suelen coincidir con escasez de cladóceros (grandes y pequeños) en 
estos sistemas.  
Algunos estudios apuntan además hacia una disminución en el 
promedio del volumen corporal de los crustáceos con la eutrofización (Bays & 
Crisman, 1983; Karabin, 1985a; Ejsmont-Karabin & Karabin, 2013). Jeppesen et 
al. (2011) vieron que el tamaño corporal de los cladóceros disminuyó al 
considerar todas las especies de cladóceros juntas; y también si se consideraban 
los pequeños cladóceros y los grandes cladóceros por separado, el efecto era 
doble: a la vez que disminuía la proporción de grandes cladóceros con la 
eutrofización debido a un cambio hacia especies más pequeñas, también 
disminuía el tamaño corporal de los individuos de cada especie en particular.  
Esto mismo se observó en el presente estudio (apartado 1.4 de este capítulo), 
puesto que el tamaño del individuo promedio descendía de los estados 
eutróficos a los hipertróficos, aunque esta relación no resultara significativa 
estadísticamente.  
Por último, el grupo zooplanctónico de los copépodos fue el que peores 
correlaciones dio entre su abundancia y las variables indicadoras del estado 
trófico. La razón de estos resultados no se debe a que el estado trófico del agua 
no influya sobre las poblaciones de copépodos, sino a que la comunidad de 
copépodos de los embalses está formada fundamentalmente por dos grupos con 
estrategias alimentícias muy distintas que responden de manera opuesta al 
estado trófico. Este punto se desarrollará con mayor extensión en el siguiente 
apartado.  
c) Densidad y biomasa relativa de los grupos funcionales y tamaños 
corporales 
Los microcrustáceos están formados por diferentes grupos con 
estrategias vitales distintas, básicamente tres grupos en los embalses 
estudiados: los cladóceros (reproducción fundamentalmente asexual y 
herbívoros), los copépodos calanoides (reproducción sexual y 
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fundamentalmente herbívoros) y los copépodos ciclopoides (reproducción 
sexual y fundamentalmente omnívoros). Estas estrategias distintas les hacen 
también responder de manera distinta ante los cambios de estado trófico, de 
modo que las proporciones que tienen entre estos grupos también pueden ser 
indicadoras de cambios en el estado trófico. Por ello, además de un análisis de 
los grupos taxonómicos (entiéndase rotíferos, cladóceros y copépodos) se quiso 
hacer también un análisis más funcional en el que se estudiaran cinco grupos por 
separado: rotíferos, cladóceros, copépodos calanoides y copépodos ciclopoides.  
Cabe destacar que los copépodos calanoides han sido considerados 
herbívoros, ya que su dieta está compuesta fundamentalmente por fitoplancton; 
pese a ello, es conocida la existencia de otros organismos como zooplancton y 
ciliados dentro de la dieta de estos copépodos (Ramos-Rodríguez & Conde-
Porcuna, 2003). Del mismo modo, los copépodos ciclopoides los hemos incluido 
en el grupo de los omnívoros, también por simplificar el término, pese a que los 
hábitos de alimentación de estos organismos sean mucho más complicados, ya 
que varían entre unas especies y otras y lo hacen también según el estado de 
desarrollo (nauplio, copepodito y adulto). 
Los rotíferos, herbívoros de pequeño tamaño aumentaron su densidad 
y biomasa con mayores niveles de eutrofización, e igual sucedió con los 
cladóceros de pequeño tamaño (géneros Bosmina y Moina; véase el capítulo 6). 
Al contrario, se observó una pérdida de grandes herbívoros, como los grandes 
cladóceros (géneros Daphnia y Diaphanosoma; ver capítulo 6) y calanoides. 
Además, la proporción de la abundancia (densidad y biomasa) de rotíferos 
aumentó frente a la de los otros grupos. A pesar del aumento de la abundancia 
de rotíferos, la abundancia total de herbívoros (considerando la suma de 
rotíferos, cladóceros y copépodos calanoides) es menor en estados tróficos más 
elevados, aumentando de manera más destacable la abundancia total de 
microcrustáceos herbívoros (suma de cladóceros y copépodos calanoides).  
Los copépodos ciclopoides, fundamentalmente omnívoros, aumentan 
su densidad y biomasa con el aumento del estado trófico, ascendiendo además 
su proporción relativa con respeto al zooplancton total. Esto resultó evidente 
sobre todo entre los estados de eutrofia e hipertrofia, cuando los copépodos 
ciclopoides aumentan su proporción de biomasa relativa entorno al 20-40% a 
casi el 80% de promedio en los embalses hipertróficos; este efecto es más 
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acusado debido a la disminución de biomasa de los grandes cladóceros y 
calanoides que se da en estos estados. Al igual que hemos encontrado nosotros, 
en la literatura se observa que un aumento del estado trófico causa un 
incremento de la biomasa total de copépodos ciclopoides (Karabin, 1985a) y un 
incremento de la contribución de la biomasa de estos ciclopoides a la biomasa 
total de crustáceos (Hillbricht-Ilkowska et al., 1979; Pace, 1986; Pinto-Coelho et 
al., 2005b). A su vez, el aumento de eutrofización causa una disminución de la 
dominancia de cladóceros y, consecuentemente, un incremento del cociente 
biomasa de ciclopoides : biomasa de cladóceros (Karabin, 1985a).  
Finalmente, por lo que respecta a los copépodos calanoides, en la 
literatura también se constata que la eutrofización causa un incremento de la 
proporción de cladóceros con respecto a los copépodos calanoides (Pinto-
Coelho et al., 2005b; Hsieh et al., 2011; Ejsmont-Karabin & Karabin, 2013) y un 
incremento de la proporción de los copépodos ciclopoides con respecto a los 
calanoides (Jeppesen et al., 2000; Pinto-Coelho et al., 2005b; Hsieh et al., 2011; 
Ejsmont-Karabin & Karabin, 2013). Estos resultados coinciden completamente 
con los resultados obtenidos en este estudio. 
Por lo que respecta a la variación del tamaño corporal de copépodos, 
con el aumento del estado trófico tampoco dio resultados estadísticamente 
significativos; a pesar de ello, se observó un leve descenso del tamaño corporal 
de calanoides y un aumento de ciclopoides; este último resultado coincide con el 
estudio de Jeppesen et al. (2011), en el que se observaba que el tamaño 
corporal del zooplancton estaba muy afectado por el estado trófico en los dos 
lagos estudiados, igual que observaron también otros autores (Haberman & 
Künnap, 2002; Haberman & Laugaste, 2003). La razón por la que en nuestro 
estudio no hemos obtenido resultados significativos, probablemente se deba a 
que las riquezas de especies de copépodos de nuestros embalses son muy bajas 
(dos especies de copépodos calanoides y tres de copépodos ciclopoides), por lo 
que no podemos detectar una sucesión de especies hacia tamaños menores (y 
viceversa) con la eutrofización con tanta claridad. 
En algunos trabajos se ha planteado la idea de que las especies de 
mayor tamaño son reemplazadas por otras más pequeñas cuando aumenta la 
eutrofización (Gliwicz, 1969; Gulati, 1990); en nuestros resultados este patrón 
no se aprecia con claridad. Pejler (1983) atribuyó las preferencias de las especies 
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a lo largo del gradiente trófico al tamaño y naturaleza del alimento particulado y 
encontró que las especies de rotíferos asociadas con las condiciones eutróficas 
son comedores de pequeñas partículas (en particular bacterias, por ejemplo, el 
género Brachionus), las especies indicadoras de condiciones mesotróficas y 
oligotróficas son filtradores de partículas algales más grandes, y los de 
condiciones ultraoligotróficas (por ejemplo, Conochilus) comedores de pequeñas 
partículas algales (Duggan et al., 2001a y 2002) o de pequeños tamaños de 
seston (Armengol et al., 2001). Por lo que, en general, la abundancia de rotíferos 
refleja la disponibilidad de un amplio rango de partículas sestónicas naturales de 
alimento, que estos animales pueden consumir (Pourriot, 1977; Dumont, 1977; 
Starweather, 1980; Gulati, 1990). En cualquier caso, no podemos olvidar las 
relaciones con el resto de grupos, ya que los rotíferos establecen competencia 
con los demás filtradores y herbívoros (como los cladóceros) y son depredadas 
por los carnívoros (como los copépodos). 
3.4. Evaluación de índices basados en el zooplancton como indicadores de 
eutrofización en embalses: índice de estado trófico de Maëmets 
(1980) e índices de Ejsmont-Karabin (2012) y de Ejsmont-Karabin & 
Karabin (2013) 
El estado trófico ha sido considerado un importante factor que afecta la 
distribución de las especies zooplanctónicas (por ejemplo, Sprules, 1977; 
Whitman et al., 2004; Jeppessen et al., 2011). En algunos casos, ciertas especies 
de zooplancton, especialmente de rotíferos, pueden tener cierto valor indicador 
(por ejemplo, Hakkari, 1972; Haberman & Haldna, 2014), por lo que los índices 
basados en especies podrían ser eficaces. Hemos querido comparar nuestros 
resultados con el índice E de Mäemets (1980), uno de los primeros utilizados. 
Aquel autor demostró una clara relación entre la composición de la comunidad 
de zooplancton, el tipo de lago y el estado trófico.  
Al aplicar el índice a nuestros datos, no obtenemos un patrón claro 
entre la valoración del estado trófico y el índice de estado trófico E; no se 
cumplen los rangos que determinó su autor, siendo en muchos casos superiores 
a lo que cabría esperar cuando los niveles de eutrofia son bajos; y más bajos de 
lo predecible en muchos casos, cuando los valores del estado trófico son muy 
elevados. Por tanto, no sería un buen índice aplicable a nuestro tipo de sistema; 
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aún así, al igual que los otros indicadores, indica un cambio brusco al pasar a 
hipertrofia. 
En el caso de los múltiples índices ideados por Ejsmont-Karabin (2012) y 
Ejsmont-Karabin & Karabin (2013) sucede algo parecido, estos índices, cuando se 
basan en la idea de especies indicadoras, requieren que exista una lista 
elaborada de las mismas para cada emplazamiento o conjunto de ecosistemas; 
de hecho sólo cuando usamos las especies consideradas indicadoras por los 
análisis realizados en el conjunto de embalses que aquí se tratan, se consigue 
que la información que ofrecen refleje la clasificación de embalses en base a las 
categorizaciones de las variables ambientales que hemos empleado. Esta 
especificidad de los índices para los lugares en los que fueron probados 
inicialmente, se observa también en las incongruencias de los mismos cuando su 
formulación incluye la presencia de grupos en el denominador de parte de sus 
fórmulas que puede que en otros lugares no aparezca, como se ha demostrado 
en los embalses.  
Realmente, se puede decir que en el caso de los embalses que nos 
ocupan serían útiles el índice basado en la densidad de rotíferos (TSIROT1) y el 
que necesita únicamente la densidad total de crustáceos (TSICR1); ambas 
variables (densidad de rotíferos y de crustáceos) son relativamente fáciles de 
conseguir, sin necesitar grandes conocimientos de taxonomía y además no se 
precisan las medidas corporales para obtener sus biomasas, de modo que 
podríamos recomendarlos, aunque sabemos que la varianza que explican no 
supera mucho el 50%. 
3.5. Relación Z:F como indicador de estado trófico 
Tradicionalmente el estado trófico del agua se ha evaluado a partir de 
las medidas de la concentración de nutrientes (sobre todo, fósforo y nitrógeno), 
de la producción primaria (concentración de clorofila a, biomasa de 
fitoplancton,… o bien la turbidez como medida indirecta de la producción). Estas 
medidas siempre han considerado que los sistemas acuáticos que se estaban 
evaluando presentaban un control “bottom-up” (desde abajo) de la pirámide 
trófica.  
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Para explicar el patrón del modelo trófico de la biomasa de cada nivel 
trófico, hay teorías basadas tanto en la influencia de la disponibilidad de 
recursos (recurso-dependiente, Arditi & Ginzburg, 1989) como en la intensidad 
de depredación que se ejerce sobre este nivel trófico (depredación-dependiente, 
Hairston et al., 1960). El modelo dependiente de recursos (“bottom-up”) predice 
que la biomasa en cada nivel trófico responde positivamente y de manera 
proporcional al aumento de la disponibilidad de los mismos (Arditi & Ginzburg, 
1989). Según el modelo depredador-dependiente (“top-down”), si la 
productividad de los sistemas es alta, aumentará la densidad de los 
consumidores y los productores primarios estarán regulados por ellos (Ginzburg 
& Akçakaya, 1992). 
Numerosos estudios muestran que los patrones del modelo trófico en 
comunidades de fitoplancton y zooplancton están controlados por las 
diferencias en el sistema de producción y en la estructura de la comunidad de 
depredadores (Sarvala et al., 1998; Rubão et al., 2000; Baranyi et al., 2002; 
Huszar et al., 2006). Rognerud & Kjellberg (1984) señalaron que tanto la 
densidad del zooplancton y la densidad de fitoplancton se correlacionan 
positivamente con la adición de nutrientes en sistemas lacustres que se 
caracterizan por diferentes niveles de productividad. Carpenter et al. (1996) 
demostraron en estudios experimentales que la biomasa de algas se ve regulada 
por la densidad de zooplancton y que la eficiencia de pastoreo depende de las 
clases de tamaño dominantes. Cuando la comunidad de zooplancton está 
dominada por pequeñas formas con una baja eficiencia de pastoreo de 
fitoplancton, la comunidad de fitoplancton se desarrolla libremente; cuando el 
zooplancton está dominado por las grandes especies con una alta eficiencia de 
pastoreo, la biomasa de fitoplancton estará controlada por esta depredación del 
zooplancton (Brooks & Dodson, 1965; Lampert, 1987). 
La relación positiva entre la densidad de algas verdes promedio de la 
columna de agua y la concentración de fósforo total muestra la dependencia de 
la producción de algas para este nutriente (Smith & Shapiro, 1981). Sin embargo, 
hay múltiples situaciones que se alejan del ajuste de regresión; es en estas 
situaciones cuando se hace necesario un estudio de la comunidad completa, 
incluyendo el zooplancton, para explicar lo que está sucediendo en el 
ecosistema. Como hemos dicho, los cambios en el zooplancton pueden 
ocasionar un efecto cascada en el fitoplancton (Jeppesen et al., 2011), por lo que 
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también se ha estudiado el cociente de biomasa de zooplancton frente al 
fitoplancton (Z:F) como un indicador de los efectos de cascada del zooplancton 
sobre el fitoplancton (Jeppesen et al., 2000). En nuestro estudio, la razón Z:F 
varía entre 0,06 y 43, lo que supone que en muchas ocasiones, tanto la biomasa 
de fitoplancton como la de zooplancton son muy elevadas una con respecto a la 
otra. Todos los análisis de correlación muestran una relación negativa entre el 
cociente Z:F y el estado trófico del sistema, es decir, a mayor eutrofización se 
encuentra una mayor proporción de biomasa de fitoplancton con respecto al 
zooplancton. La presión de depredación del zooplancton generalmente tiene 
mayor control sobre la biomasa del fitoplancton en aguas oligotróficas que en 
las eutróficas. Como resultado, las eficiencias de conversión depredador-presa 
tienden a disminuir con la eutrofización (Welch, 1992). 
Otros estudios realizados sobre la relación de fitoplancton y 
zooplancton durante del gradiente trófico muestran que los lagos más eutróficos 
(en relación con los menos fertilizados) tienen un menor cociente Z:F y una 
menor eficiencia en la conversión de energía (Hillbrich-Ilkowska, 1972; Gliwicz & 
Hillbricht-Ilkowska, 1972; Gliwicz, 1975; Pederson et al., 1976). En la tabla 
mostrada en Hillbrich-Ilkowska (1972) se muestra que en las aguas más 
eutróficas el zooplancton es de menor tamaño corporal (como ya ha sido 
comentado) y no es capaz de establecer un control “top-down” del fitoplancton. 
La tasa de filtración de los herbívoros aumenta desde la ultraoligotrofia a la 
mesotrofia, pero disminuye en los lagos eutróficos (Gliwicz, 1975). La biomasa 
de zooplancton aumenta hasta la mesotrofia, pero detiene su aumento en los 
lagos eutróficos; así, la eficiencia del “aclarado” de fitoplancton es baja con la 
eutrofia, aumentando de este modo la cantidad de nanoplancton (microalgas) 
en la red planctónica (Hillbrich-Ilkowska, 1972). 
 Un cociente Z:F menor que 1 ocurre, por ejemplo, cuando la biomasa 
de fitoplancton es muy elevada, pero debida a crecimientos masivos de 
cianobacterias o formas coloniales y filamentos que resultan problemáticos para 
los herbívoros filtradores (Welch, 1992). Los filamentos son demasiado largos 
para ser consumidos, o interfieren con el mecanismo de filtración, produciendo 
un mayor coste de energía que reduce el crecimiento y la supervivencia del 
zooplancton (Porter, 1972 y 1977; Porter & McDonough, 1984; Infante & Abella, 
1985; Burns, 1987). También la toxicidad producida por las cianobacterias se ha 
visto que inhibe el crecimiento y la reproducción del zooplancton (Arnold, 1971; 
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Lampert, 1981a y 1981b). Sin embargo, en nuestro estudio observamos que en 
la mayoría de los casos con valores muy elevados de fitoplancton (1500-3500 
µgPS/l) y Z:F menor a 1, la comunidad fitoplanctónica está dominada por 
clorofíceas y criptofíceas, es decir, se trata de algas comestibles para el 
zooplancton herbívoro (Gliwicz, 1975). En estos casos, el crecimiento de la 
comunidad zooplanctónica no se encuentra controlado por el fitoplancton, ya 
que la mayoría de las microalgas son comestibles para el zooplancton, sino que 
es el propio zooplancton el que controla su crecimiento, siendo su especie 
dominante Acanthocyclops americanus, un copépodo voraz carnívoro que 
depreda sobre otras poblaciones zooplanctónicas, incluso sobre la suya misma 
(García-Chicote et al., 2007). También encontramos valores inferiores a uno del 
cociente Z:F siendo la biomasa fitoplanctónica muy baja (entre los 150 y 200 
µgPS/l), pero sin que la de zooplancton supere los 25 µgPS/l. En todos estos 
casos, se observó que la comunidad de fitoplancton estaba dominada por 
diatomeas comestibles para el zooplancton y, por su parte, el zooplancton no 
presentaba una población claramente dominante. Probablemente la causa de 
esta situación sea que en el momento de muestreo se está produciendo el 
crecimiento de las poblaciones-recurso (diatomeas) cuando aún no ha 
comenzado a medrar a su costa el consumidor: es el desfase depredador-presa 
tantas veces descrito (Ortega-Mayagoitia et al., 2000; Lampert & Sommer, 
1997). Y también podría deberse a un control del zooplancton por su propio 
depredador, los peces planctívoros  (Mehner & Thiel, 1999; Hansson et al., 2004; 
Moss et al., 2004; Nicolle et al., 2011; Hansson et al., 2007a); se predice que 
cuando la densidad de peces zooplanctívoros es alta, el sistema se caracteriza 
por un equilibrio estable dominado por algas, donde el zooplancton está 
sobreexplotado permanentemente por los peces (Scheffer et al., 1997; 
Brodersen et al., 2008).  
Si se analizan las posibles razones para encontrar valores de Z:F 
superiores a 1, también debemos hacerlo ante dos circunstancias diferentes. 
Una es con elevadas concentraciones de fitoplancton y una comunidad de 
consumidores que parece no crecer en consonancia, bien por limitaciones 
propias o bien porque las algas dejan de ser comestibles. Pero también hemos 
encontrado esta razón superior a 1 con muy escaso fitoplancton; son casos 
donde había grandes filtradores consumiendo nanoplancton, es decir, 
estábamos muy probablemente ante casos de aclarado. Una tasa elevada de 
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pastoreo por parte de los grandes herbívoros, sobre todo cladóceros, puede 
reducir la biomasa de algas considerablemente durante la primavera; sin 
embargo, el hambre tras haber consumido sus recursos, seguido de baja 
fecundidad, es una de las posibles causas para que después de estos periodos 
suceda una caída de zooplancton (Threlkeld, 1979; Lampert et al., 1986; Luecke 
et al., 1990; Scheffer et al., 1997).  
Por último, dentro de este mismo apartado en el que se han estudiado 
las relaciones tróficas entre producción primaria y secundaria, queremos añadir 
que no podemos dejar de lado la fauna ictiológica, ya que ella también 
condiciona la abundancia del zooplancton sobre el que puede causar una 
presión de depredación que reduzca su abundancia. Chu Koo (2000) mostró que 
en los lagos amazónicos los peces planctívoros imponen una alta presión de 
depredación de zooplancton y esto podría ser una evidencia para entender por 
qué el control clásico de fitoplancton por zooplancton grande no se ejerce. La 
depredación de peces recién nacidos sobre el zooplancton es alta (sobre todo a 
finales de primavera), lo que puede ser una explicación alternativa a la 
dramática caída de la comunidad de zooplancton en algunas ocasiones (Gliwicz 
& Pijanowska, 1989; Mehner & Thiel, 1999; Hansson et al., 2007a). La 
importancia de la depredación de peces recién nacidos es objeto de controversia 
y, aunque algunos estudios muestran una clara relación entre la abundancia de 
peces juveniles y el declive del zooplancton (Mills & Forney, 1983; Cryer et al., 
1986; Hansson et al., 2007a), otros no lo hacen (Wu & Culver, 1994). Sería muy 
interesante poder incorporar datos de la comunidad de peces para poder 
abordar este tema en un futuro. 
Por otra parte, otro de los componentes de la comunidad que no puede 
pasar desapercibido son los ciliados. En los estudios de control de calidad de 
aguas de la CHJ, sí se incluía el estudio de estos organismos, por lo que sí que 
hemos contado con valores de densidad de este grupo para este estudio. Sin 
embargo, los análisis realizados para estudiar la relación entre los ciliados y las 
variables ambientales no dieron resultados claros. Esto puede deberse a que los 
ciliados entrarían en las redes tróficas via bucle microbiano y sus interacciones 
no las hemos estudiado con suficiente profundidad. Mayer et al. (1997) 
demostraron que el zooplancton posee una relación más estrecha con bacterias 
y ciliados, como fuente de alimento, que con el fitoplancton. Es predecible que 
la cadena trófica microbiana puede tener una contribución clave en la 
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producción secundaria del lago (Rubão et al., 2002), aunque nosotros no 
hayamos encontrado patrones claros en ese sentido. 
Actualmente está comúnmente aceptado que las fuerzas tanto 
“bottom-up” como “top-down” afectan de manera simultánea a las 
comunidades ecológicas (Nicolle et al., 2011) y la intensidad relativa de cada una 
de ellas se ha evaluado particularmente en las cadenas tróficas acuáticas 
(Carpenter et al., 1985 y 1987; Lampert, 1988; McQueen et al., 1989; Moss et 
al., 2004; Gruner et al., 2008; Nicolle et al., 2011). Por ello, el estudio del 
zooplancton, junto con el fitoplancton, permite obtener una visión más 
integradora y representativa del estado real de las aguas y de las condiciones 
ambientales en que se desarrolla (Premazzi & Chiaudani, 1992; Monteoliva & 
Muñoz, 2000).  
Este trabajo pone de manifiesto que existe una marcada relación entre 
el zooplancton y el estado trófico de nuestros embalses. Esta relación puede 
estudiarse de forma simple, pues la densidad y biomasa del zooplancton están, 
en general, directamente relacionadas con el nivel trófico, de modo que este 
tipo de medidas simples sirven como un primer indicador del estado trófico. 
Pero, en combinación con la biomasa del fitoplancton sirven para completar los 
posibles errores debidos a una excesiva depredación (control “bottom-up”) por 
parte del zooplancton, lo que puede dar lugar a escaso fitoplancton y mucho 
zooplancton; o a situaciones en que falla el control por parte del zooplancton, 
siendo este escaso y el fitoplancton abundante. En estos casos, interpretar sólo 
el zooplancton o sólo el fitoplancton, nos llevaría a equívocos al inferir el nivel 
trófico del sistema. Además, se ha comprobado la importancia que pueden tener 
algunas poblaciones y algunos grupos zooplanctónicos como indicadores de 
situaciones de eutrofia o de oligotrofia. Lo que no debemos olvidar es que el 
zooplancton es un conjunto dinámico de organismos en el que varía la 
proporción entre los diferentes grupos y también su relación con el fitoplancton, 
por lo que en ocasiones, una visión puntual realizada en un momento concreto 
puede resultar engañosa. En términos generales se constata que la comunidad 
de zooplancton en su conjunto es un buen indicador del estado trófico de un 
embalse; y, sería importante monitorear este grupo en los estudios de calidad 
del agua realizados en embalses y en otros tipos de sistemas lénticos, pues por sí 
mismos son importantes, pero además, sirven de complemento para las otras 
métricas. 
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Resumen y conclusiones 
 
Este estudio ha pretendido caracterizar la comunidad de zooplancton 
en un conjunto de embalses de la Confederación hidrográfica del Júcar y abordar 
la idoneidad del uso del zooplancton como indicador del estado trófico de estos 
embalses desde múltiples perspectivas, en la línea de lo que vienen 
reivindicando grandes especialistas como Jeppesen o Ejsmont-Karabin. Para ello 
se ha contado con el trabajo de campo y laboratorio de la “Red de control de 
calidad” de 20 embalses del ámbito de actuación de la CHJ, durante cuatro años.  
1. Desde un punto de vista metodológico destacamos que trabajar con la 
biomasa no es mucho mejor que hacerlo con la densidad poblacional y esta 
última es bastante más fácil de obtener. Así mismo, se comprueba que el 
estudio estacional no aporta gran información en cuanto a la relación con el 
nivel trófico cuando los gradientes tróficos son tan evidentes, así mismo el 
estudio interanual sí que aporta información pues existe una notable 
variación interanual en estos sistemas. También se recomienda el uso de la 
profundidad o capacidad del embalse, como medidas del tamaño del sistema 
debido a la fluctuante hidrología mediterránea. 
2. Hemos elaborado una clasificación trófica de los embalses compendiando 
ocho métricas de la OCDE, Carlson y Wilén. En ningún caso la valoración del 
estado trófico fue la misma, lo que pone de manifiesto la dificultad de 
categorizar una compleja variable continua a partir de distintos indicadores. 
Ningún embalse fue ultraoligotrófico, 10 embalses estuvieron entre la 
oligotrofia y la mesotrofia, 6 entre la mesotrofia y la eutrofia y 4 fueron 
hipertróficos.   
3. Se han identificado un total de 64 especies de rotíferos. Keratella cochlearis 
var. typica y Polyarthra vulgaris-dolichoptera fueron las de mayor frecuencia 
y abundancia, dominando generalmente entre los rotíferos; en los embalses 
más eutróficos, hubo dominancia de Keratella tropica, Filinia opoliensis, 
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Pompholyx sulcata y Brachionus angularis. Algunas especies de los géneros 
Ascomorpha, Asplanchna, Hexarthra, Notholca  y Synchaeta también fueron 
destacadas por su abundancia y frecuencia. Por último, hay que reseñar la 
aparición de numerosos taxones propios del litoral, aunque en bajas 
densidades.  
4. Se encontraron 21 especies de cladóceros. Entre ellas, Bosmina longirostris 
fue la de mayor frecuencia y densidad global, sobre todo en los embalses 
más eutróficos. También destacables fueron Daphnia galeata, presente en la 
mayoría de los embalses, Diaphanosoma mongolianum (generalmente 
dominante en verano) y el género Ceriodaphnia (con tres especies). 
5. Se identificaron 5 especies de copépodos: 3 ciclopoides y 2 calanoides 
(ningún harpacticoide). Acanthocyclops americanus fue la única especie 
encontrada en todos los embalses y, además, la más abundante. Los otros 
dos ciclopoides fueron Cyclops cf. abyssorum y Tropocyclops prasinus. En 
cuanto a los calanoides, debo destacar que Copidodiaptomus numidicus y 
Neolovenulla alluaudi tuvieron una distribución alopátrica, es decir, no 
coincidieron en los mismos sistemas.   
6. Una revisión de la limnología general de los embalses mostró que los 
embalses de cabecera y tramo medio en los Sistemas Júcar y Turia, así como 
Guadalest del Sistema Sur, tenían una buena calidad del agua. El sistema 
Mijares, con excepción de  Sitjar, junto con Amadorio del Sistema Sur, 
presentaron peor calidad del agua. Los embalses de cauces que se 
incorporan al Júcar en su tramo final, como Bellús y Forata, además de 
Beniarrés y Tibi del sistema Sur, presentaron muy mala calidad del agua.  
7. Los embalses localizados a mayor latitud y altitud presentan menor 
conductividad, pH y turbidez, estas son variables que caracterizan a los 
embalses menos contaminados y oligotróficos, en comparación con aquellos 
situados en las zonas más pobladas e industriales, con elevadas cargas de 
nutrientes y materia en suspensión.  
8. Se ha podido relacionar la abundancia de zooplancton con el estado trófico 
del embalse, de modo que los más oligotróficos presentaron poco 
zooplancton, una densidad promedio de 70 ind/l (47 µgPS/l de biomasa 
promedio); en los embalses mesotróficos y eutróficos se consignaron 
promedios de 330 y 440 ind/l (230 y 364 µgPS/l), respectivamente, y en los 
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hipertróficos la densidad zooplanctónica promedio fue muy elevada: 4070 
ind/l (biomasa promedio de 1060 µgPS/l).   
9. En cuanto a la composición específica, hemos demostrado su relación con 
múltiples factores que interactúan, como los propios del estado trófico, de la 
situación geográfica y de la estacionalidad, así como las condiciones 
ambientales y la conectividad o la distancia entre ellos.  
10. Pero, sin lugar a dudas, lo más destacable es su relación con la eutrofia. Los 
embalses más eutróficos comparten especies de zooplancton, de modo que 
estos embalses son más similares entre sí y distintos al resto. La ordenación 
de las especies encontradas en función del estado trófico y una revisión 
crítica de la información de otros autores, muestran que el copépodo 
Acanthocyclops americanus, los cladóceros Moina micrura y Bosmina 
longirostris y los rotíferos Brachionus calyciflorus y B. angularis, Polyarthra 
vulgaris-dolichoptera, Keratella cochlearis y K. tropica son propios de lugares 
eutróficos. Nos parece muy destacable que no aparezca ninguna especie muy 
relacionada con la oligotrofia. 
11. En el  mismo sentido, al relacionar la densidad o biomasa de las especies 
con los descriptores abióticos se destacó la eutrofia como el factor 
estructurador más potente. Una mayor concentración de nutrientes y una 
mayor producción primaria suponen mayor abundancia de zooplancton, pero 
también una menor riqueza, un peor reparto de abundancia entre las 
especies y, por ende, una menor diversidad.  
12. Y además hemos descubierto que la beta diversidad regional se mantiene 
gracias a los embalses que están próximos dentro de una cuenca o entre 
ellas, pero sin estar conectados; ya que la mayor similitud entre 
comunidades se observó entre los embalses conectados.  
13. También hemos podido destacar que algunas especies estenotermas, las 
propias de muestras de verano, eran Diaphanosoma mongolianum y 
Hexarthra oxyuris, y las propias de invierno resultaron Synchaeta oblonga y 
el género Notholca. Algunas especies aparecen relacionadas positivamente 
con la conductividad, como Keratella tropica y Brachionus plicatilis.  
14. Hemos podido constatar cómo los grupos de zooplancton han mostrado 
tendencias diferentes ante la eutrofización: los rotíferos y los copépodos 
Resumen y conclusiones 
278 
ciclopoides aumentan su abundancia absoluta y relativa, mientras que los 
cladóceros aumentan su abundancia absoluta pero disminuyen la relativa. 
Por último, los copépodos calanoides disminuyen su abundancia tanto 
absoluta como relativa, incluso desapareciendo en la hipertrofia.   
15. Utilizando la información de este trabajo, una evaluación de los índices de 
estado trófico basados en el zooplancton y propuestos por diversos autores 
(Maëmets, Ejsmont-Karabin y Ejsmont-Karabin & Karabin), demuestra su 
relativa falta de eficacia en los ecosistemas aquí estudiados, lo cual 
probablemente se debe al carácter local de estos índices y a las diferencias 
ecológicas entre los lagos y embalses. 
16. La razón “biomasa de zooplancton frente a la del fitoplancton” es inversa a 
la eutrofización, demostrando que un aumento de la eutrofia propicia la 
relajación del control desde arriba sobre el productor primario, de tal modo 
que se daría un efecto sinérgico en el sentido de que cuantas más 
microalgas, menos herbivoría. Este efecto no es deseable en la conservación 
de la calidad del agua de los embalses. 
 
Y, por todo lo antedicho, nos gustaría destacar que: 
a) Como ha quedado demostrado, algunas métricas de la comunidad 
zooplanctónica se ajustan bien a los indicadores de eutrofia y otras no, 
por tanto, la dialéctica sobre su uso extensivo se debería centrar ya en las 
variables apropiadas para comenzar los calibrados entre resultados de 
diferentes cuencas de Europa. Tras este esfuerzo realizado, aconsejamos 
el estudio del zooplancton por su covariación con el estado ecológico de 
los embalses y su fácil obtención. Concretamente, proponemos como 
métricas la riqueza y diversidad de taxones, la abundancia total de 
zooplancton y la abundancia relativa de microcrustáceos herbívoros. 
b) Ahora bien, sabemos que desde antaño buscamos las especies cuya 
presencia nos cuente cómo es el ambiente y, por eso, se sigue insistiendo 
en la idea del organismo indicador; este es el hecho que propicia las listas 
de especies indicadoras. El estado trófico está definido por una compleja 
interacción de condiciones y recursos, incluso su categorización depende 
de la métrica utilizada; de modo que la presencia o no de poblaciones de 
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un grupo tan ubicuo como el zooplancton, se debe a múltiples factores, 
además de la selección ambiental. De tal modo se obtienen listas de 
especies indicadoras del estado trófico a escala local y no siempre 
extrapolables a otros sistemas, haciéndolas útiles para el seguimiento y 
gestión de ecosistemas concretos, pero infructuosas como indicadores 
globales del estado trófico. Además, aquellas especies que suelen 
destacar en la eutrofia son en realidad ubicuas y no siempre están 
presentes en embalses eutróficos.  
c) Hemos pretendido llegar a las métricas más útiles para evaluar el 
estado de los embalses a través del minucioso estudio ecológico del 
zooplancton encontrado y, utilizando diferentes enfoques, esto nos ha 
permitido constatar lo fragmentario y escaso que es el conocimiento que 
se tiene al respecto, tanto desde una perspectiva ecológica de 
metacomunidades, como desde el punto de vista aplicado. Por eso 
entendemos que, si bien ya se puede comenzar a utilizar determinadas 
métricas en la gestión, como hemos recomendado, el siguiente paso es el 
estudio macroecológico de estos organismos en embalses para hacer 
cada vez más globales los patrones de distribución que emergen de la 
investigación en cuencas concretas. 
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Anexo 1. Limnología de embalses 
 
En este anexo se describirán las variables limnológicas de cada uno de 
los embalses estudiados. Los embalses aparecen en el orden de situación por 
cuencas establecido en el capítulo 2: 
 SISTEMA JÚCAR:   
1. Toba 
2. Alarcón 
3. Contreras 
4. Cortes 
5. Naranjero 
6. Escalona 
7. Tous 
8. Bellús  
9. Forata 
 
SISTEMA TURIA:    
10. Arquillo de San Blas 
11. Benagéber 
12. Loriguilla 
 
SISTEMA MIJARES:  
13. Arenós 
14. Sitjar 
15. María Cristina 
16. Regajo 
 
SISTEMA SUR:  
17. Beniarrés 
18. Guadalest 
19. Amadorio 
20. Tibi 
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1. LA TOBA: 
Construido en el año 1925, está situado en el río Júcar, su presa está 
ubicada en el municipio de Uña, provincia de Cuenca, a 1155 m de altitud. El 
embalse está destinado fundamentalmente a producción de energía 
hidroeléctrica.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de 
muestreo, cercano a la presa, se dio en enero de 2009, con 13 m, y en el verano 
de 2007 sólo presentó 7 m de profundidad. La conductividad medida estuvo 
entre  0,5 y 0,7 mS/cm, y el pH, entre 7,8 y 8,3.  
La concentración de fósforo total fue elevada durante 2007 (verano e 
invierno), en torno a los 0,08 mg/l, y muy elevada en 2009, tanto en verano 
como en invierno, cuando ascendió hasta los 0,37 y 0,23 mg/l, respectivamente. 
Estos niveles de fósforo total, en promedio anual, corresponderían a dos 
periodos de mala calidad del agua, eutrófico en 2007 y 2008, e hipertrófico en 
2009 (según OECD, 1982). En cuanto a la concentración de nitrógeno se 
mantuvo bastante estable sin alcanzar 1 mg/l de nitrógeno Kjeldahl y con 1 mg/l 
de nitrógeno total, hasta el verano de 2009, cuando, después del pico de 
fósforo, experimentó un importante incremento. Ambas variables referidas al 
nitrógeno  presentaron una dinámica muy similar. 
La biomasa de fitoplancton fue muy baja, superando sólo en un caso 1 
mm
3
/l, biomasa  supone un estado de calidad del agua del embalse de 
oligotrofia (Willén, 2000) durante todo el periodo de estudio, con la única 
excepción del primer muestreo, en el verano de 2006. La concentración de 
clorofila a máxima en todo el periodo de estudio fue de 2 µg/l, la cual según la 
OECD (1982) indicaría un estado claramente oligotrófico.  En cuanto a las 
medidas de profundidad del disco de Secchi se destaca que en los veranos 
siempre se obtuvieron medidas mayores (de 1,5 a 3,0 m) que en invierno (de 0,5 
a 1,5 m), aunque nunca fueran muy altas.  
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Figura 1. Variables descriptivas de la limnología del embalse de La Toba desde el verano 
de 2006 al verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 
6=2006; 7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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2. ALARCÓN: 
Construido en el año 1955, está situado en el río Júcar; su presa está 
ubicada en el municipio de Alarcón, provincia de Cuenca, a 775 m de altitud. El 
embalse está destinado tanto a producción de energía hidroeléctrica como al 
riego y abastecimiento.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en 2009 (verano e invierno), con 26 m, y la mínima se observó en enero 
de 2007, con 14 m de profundidad. La conductividad se situó entre los 0,6 y 0,8 
mS/cm; y el pH, entre 7,9 y 8,5. 
La concentración de fósforo total fue más elevada en los inviernos que 
en los veranos, observándose también un incremento a lo largo del periodo de 
estudio, hasta 2009, cuando en invierno y verano se obtuvieron concentraciones 
de 0,26 y 0,16 mg/l, respectivamente. Estos niveles de fósforo total 
corresponderían a un estado hipertrófico del agua (según la OECD, 1982). En 
cuanto a la concentración de nitrógeno, también fueron mayores los valores de 
invierno que los de verano, con un máximo en el invierno de 2009 de 2 mg/l de 
nitrógeno Kjeldahl y 4 mg/l de nitrógeno total.  
La biomasa de fitoplancton fue menor en los inviernos, no superando 
en ningún caso 1 mm
3
/l, biomasa que supone un estado de calidad del agua de 
oligotrofia (según Willén, 2000). En verano la mayoría de los valores de biomasa 
fueron inferiores a 2,5 mm
3
/l correspondientes a un estado de mesotrofia. La 
concentración de clorofila a, según la OECD (1982), indicaría siempre oligotrofia. 
En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, se situaron entre los 
2,0 y 3,5 m de profundidad. 
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Figura 2. Variables limnológicas del embalse de Alarcón desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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3. CONTRERAS: 
Construido en 1974, recoge las aguas de los ríos Cabriel y Ojos de Moya; 
su presa está ubicada en los municipios de Villargordo del Cabriel (provincia de 
Valencia) y Minglanilla (Cuenca), a 610 m de altitud. El embalse está destinado 
tanto a la generación de energía hidroeléctrica como al riego y abastecimiento.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
tuvo lugar en enero de 2009, con 38 m, y la mínima, en enero de 2008, con 22 
m. La conductividad se situó entre 0,8 y 1,1 mS/cm; y el pH, entre 7,7 y 8,2. 
La concentración de fósforo total tuvo tres picos (0,07 mg/l): invierno y 
verano de 2007  y en el verano de 2009, el resto del periodo de estudio se 
mantuvo dentro de valores relativamente bajos. Esta concentración de fósforo 
total, en promedio anual, correspondería a aguas eutróficas (según OECD, 1982). 
En cuanto a la concentración de nitrógeno llama la atención que las oscilaciones 
no estuvieran acompañadas por las del nitrógeno Kjeldahl, el cual se mantuvo 
muy bajo, con excepción del valor de 4 mg/l, en el invierno de 2009.  
La biomasa de fitoplancton fue escasa, no superando en ningún caso 1 
mm
3
/l; por tanto, oligotrófico (según Willén, 2000) durante todo el periodo de 
estudio, como también indica  la concentración de clorofila a (OECD, 1982). En 
cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi destaca que alcanzan 
valores cercanos a los 3 m, salvo en el verano de 2008, cuando se acercaron a los 
5 m, coincidiendo con un máximo de concentración de clorofila a, aunque no de 
biovolumen de algas. 
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Figura 3. Variables limnológicas del embalse de Contreras desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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4. CORTES: 
Construido en el año 1988, está situado en el río Júcar; su presa está 
ubicada en el municipio de Cortes de Pallás, provincia de Valencia, a 324 m de 
altitud. El embalse está destinado fundamentalmente a generación de energía 
hidroeléctrica.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en agosto de 2008, con 85 m y en el verano de 2006; tras el periodo de 
sequía había 59 m de profundidad. La conductividad se situó entre 0,9 y 1,2 
mS/cm; y el pH, entre 7,4 y 8,2. 
La concentración de fósforo total se mantuvo relativamente baja 
(alrededor de los 0,05 mg/l) hasta 2008 cuando experimentó un importante 
aumento, hasta un máximo de 0,30 mg/l en el verano de 2008, tras el cual 
disminuyó. Esos niveles de fósforo total corresponderían, en cuanto a su 
promedio anual,  a un periodo (2006/07) oligotrófico-mesotrófico, seguido de 
otro (2008/09) eutrófico-hipertrófico. En cuanto a la concentración de 
nitrógeno, hay que destacar que el nitrógeno total presentó valores muy 
superiores (6-16 mg/l) a los del nitrógeno Kjeldahl, el cual se mantuvo muy bajo 
durante todo el periodo de estudio, con un único pico más elevado de 4 mg/l, 
coincidente con el máximo del fósforo total.  
La biomasa de fitoplancton encontrada fue baja, superando sólo en dos 
ocasiones (veranos de 2006 y 2008) 1 mm
3
/l en unas décimas; por tanto, según 
el índice de biomasa fitoplanctónica (Willén, 2000), se consideraría un estado de 
calidad del agua del embalse de oligotrofia con cercanía a la mesotrofia. La 
concentración de clorofila a, siempre cercana a 1 µg/l, indicaría oligotrofia 
(OECD, 1982), aunque alcanzara el máximo de 5 µg/l en el verano de 2008. En 
cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, destaca la 
homogeneidad de los datos encontrados durante todo el periodo de estudio, 
estando todos cercanos a los 3,5 m de profundidad.  
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Figura 4. Variables limnológicas del embalse de Cortes desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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5. EL NARANJERO: 
Construido en el año 1989, está situado en el río Júcar; su presa está 
ubicada en los municipios de Cortes de Pallás y Dos Aguas, provincia de Valencia, 
a 234 m de altitud. El embalse está destinado a la generación de energía 
hidroeléctrica.  
La máxima profundidad en el punto de muestreo se dio en enero de 
2008 con 55 m y en el verano de 2006; tras el periodo de sequía sólo hubo 26 m 
de profundidad. La conductividad se situó entre 0,9 y 1,2 mS/cm; y el pH, entre 
7,8 y 8,4. 
La concentración de fósforo total experimentó un paulatino crecimiento 
durante el periodo de estudio desde valores inferiores a los 0,05 mg/l (2006/07), 
hasta un máximo de 0,26 mg/l en el verano de 2009. Estos niveles de fósforo 
total se corresponderían a un empeoramiento de la calidad del agua desde 
niveles meso-eutróficos hasta valores hipertróficos en 2009 (según OECD, 1982). 
En cuanto a la concentración de nitrógeno, hay que destacar que el nitrógeno 
total presentó valores muy superiores (6-9 mg/l) a los del nitrógeno Kjeldahl, el 
cual se mantuvo a concentraciones bajas durante todo el periodo, no superando 
en ningún caso 1 mg/l. 
La biomasa encontrada de fitoplancton es escasa, no superando en 
ningún caso 1 mm
3
/l, lo que supone un estado de calidad del agua oligotrófico 
(según Willén, 2000), durante todo el periodo de estudio. La clorofila a, con 
concentraciones bajas, refleja el estado oligotrófico del embalse (OECD, 1982). 
En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, son elevadas y 
destaca que en los veranos siempre se observaron mayores profundidades (de 
6,0 a 8,0 m) que en invierno (de 3,0 a 5,0 m). 
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Figura 5. Variables limnológicas del embalse de El Naranjero desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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6. ESCALONA: 
Construido en el año 1995, está situado en el cauce del río Escalona; su 
presa está ubicada en el municipio de Navarrés, provincia de Valencia, a 142 m 
de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente a la laminación de 
avenidas.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en enero de 2008 con 18 m y en el verano de 2006; tras el periodo de 
sequía, se dio el mínimo, con 13 m de profundidad. La conductividad se situó 
entre 1,1 y 2,0 mS/cm; y el pH, entre 7,9 y 8,2. 
La concentración de fósforo total se mantuvo elevada (alrededor de 
0,08 mg/l) durante la mayoría del periodo de estudio, con excepción del año 
2008, cuando se midieron valores mucho más bajos, de 0,01-0,02 mg/l. Estos 
elevados niveles de fósforo total corresponderían a un periodo (2008, invierno y 
verano) de oligo-mesotrofia entre los valores eutróficos del resto del periodo 
(según OECD, 1982). En cuanto a la concentración de nitrógeno hay que destacar 
que el nitrógeno total presentó valores muy superiores a las del nitrógeno 
Kjeldahl, el cual se mantuvo por debajo de los 2 mg/l durante todo el periodo. 
También llama la atención el descenso acusado del valor del nitrógeno total, 
hasta 1 mg/l, el cual coincidió con el momento con mínima concentración de 
fósforo total.  
La biomasa de fitoplancton encontrada experimentó  un crecimiento 
desde valores inferiores a 1 mm
3
/l (verano de 2006 e invierno de 2007), hasta un 
valor de casi 8 mm
3
/l en el último muestreo de verano de 2009.  Estos valores 
suponen un empeoramiento de la calidad del agua del embalse durante el 
periodo de estudio, desde la oligotrofia a la eutrofia (según Willén, 2000). La 
concentración de clorofila a covarió con la de la biomasa, alcanzando los 6 µg/l. 
En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, están en general 
entre los 2,0 y 3,0 m de profundidad. 
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Figura 6. Variables limnológicas del embalse de Escalona desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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7. TOUS: 
Construido en el año 1996, está situado en el curso del río Júcar; su 
presa se halla en el municipio de Tous, provincia de Valencia, a 91 m de altitud. 
La función principal del embalse es la laminación de avenidas.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en enero de 2008, con 34 m, y la mínima en el verano de 2006, con 18 m 
de profundidad. La conductividad se situó entre 0,9 y 1,1 mS/cm; y el pH, entre 
7,7 y 8,3. 
La concentración de fósforo total varió mucho durante el periodo de 
estudio. Ocurrieron  tres picos superiores a 0,10 mg/l en el invierno de 2007 y en 
el año 2009 (invierno y verano); en el resto de los muestreos se midieron valores 
inferiores a 0,04 mg/l. Estos niveles de fósforo total corresponderían, según la 
OECD (1982), a años eutróficos (2007 y 2009) y a oligo-mesotróficos (2008). En 
cuanto a la concentración de nitrógeno, hay que destacar que el nitrógeno total 
presentó valores muy superiores (5-7 mg/l) a los del nitrógeno Kjeldahl, el cual 
se mantuvo muy bajo durante todo el periodo, con excepción de un ligero 
aumento de 2 mg/l, en el verano de 2009. 
La biomasa de fitoplancton fue muy baja, no superando en ningún caso 
1 mm
3
/l, biomasa que supone un estado de oligotrofia (según Willén, 2000), al 
igual que la indica la concentración de clorofila a (OECD, 1982), durante todo el 
periodo de estudio. En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi 
se encontró un máximo de visibilidad en enero de 2008 (7,0 m) y un mínimo de 
1,0 m en enero de 2009, aunque por lo general fueron altas.  
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Figura 7. Variables limnológicas del embalse de Tous desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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8. BELLÚS: 
Construido en el año 1995, recoge las aguas de los ríos Albaida y 
Micena; su presa está ubicada en los municipios de Bellús y Benigánim, provincia 
de Valencia, a 138 m de altitud. Está destinado fundamentalmente al riego y 
laminación de avenidas.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en enero de 2008 con 22 m y en el verano de 2006, tras el periodo de 
sequía sólo alcanzó 12 m de profundidad. La conductividad se situó entre 0,7 y 
1,0 mS/cm; y el pH, entre 7,7 y 9,1. 
La concentración de fósforo total fue muy elevada durante todo el 
periodo de estudio, con un promedio total de 0,40 mg/l, un mínimo de 0,10 mg/l 
en el invierno de 2008 y un máximo de 1,10 mg/l en el invierno de 2007. Estos 
niveles de fósforo total corresponderían a un estado hipertrófico del agua desde 
2006 a 2009 (OECD, 1982). En cuanto a la concentración de nitrógeno, también 
fue muy elevada, se observa una dinámica de diente de sierra del nitrógeno 
total, con valores máximos en los inviernos de 17 y 23 mg/l (enero de 2007 y 
enero de 2009, respectivamente). El nitrógeno Kjeldahl se mantuvo alrededor de 
los 2-3 mg/l. 
La biomasa de fitoplancton y la concentración de clorofila a fueron muy 
elevadas, superando en todos los casos los 2,5 mm
3
/l y los 20 µg/l 
respectivamente, valores que según Willén (2000) y la OECD (1982) suponen un 
estado de eutrofia durante todo el periodo de estudio. En cuanto a las medidas 
de profundidad del disco de Secchi, siempre han sido inferiores a un metro de 
profundidad.  
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Figura 8. Variables limnológicas del embalse de Bellús desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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9. FORATA: 
Construido en el año 1969, está situado en el río Magro, su presa se 
encuentra en el municipio de Yátova, provincia de Valencia, a 358 m de altitud. 
El embalse está destinado fundamentalmente al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en 2009 (verano e invierno), con 20 m, y el mínimo se observó en el 
invierno de 2007 (10 m). La conductividad se situó entre 0,9 y 1,2 mS/cm; y el 
pH, entre 7,8 y 8,8. 
La concentración de fósforo total fue muy variable. En los dos primeros 
muestreos la concentración era muy elevada, de 1,40-1,80 mg/l, tras lo cual 
descendió a casi indetectable hasta el verano de 2008, y de nuevo aumentó la 
hasta un máximo de 0,22 mg/l en verano del año siguiente. Estos niveles de 
fósforo total corresponden a fluctuaciones desde la mesotrofia a la hipertrofia 
(OECD, 1982).  En cuanto a la concentración de nitrógeno llama la atención que 
la dinámica en diente de sierra del nitrógeno total entre los 1 y 5 mg/l no covarió 
con la del nitrógeno Kjeldahl, el cual pareció seguir una dinámica similar al 
fósforo total. 
La biomasa de fitoplancton encontrada también fue muy variable, 
estando en la mitad de los casos por debajo de 1 mm
3
/l, y en la otra mitad de los 
casos por encima (o muy por encima) de los 2,5 mm
3
/l. Por tanto, según Willén 
(2000), en algunos casos el embalse sería de oligotrofico y en otros, eutrofico. La 
concentración de clorofila a, según la OECD (1982), sería siempre 
correspondiente a la oligotrofia, salvo puntualmente en el invierno de 2009. En 
cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, también fueron muy 
variables, de menos de 1,0 m a 4,5 m, aunque en la mayoría de los casos se 
encontrara en torno a 2,0 m.  
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Figura 9. Variables limnológicas del embalse de Forata desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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10. ARQUILLO DE SAN BLAS: 
Construido en el año 1962, está situado en el río Guadalaviar, afluente 
del Turia; su presa está ubicada en el municipio de Teruel, provincia de Teruel, a 
963 m de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente al riego y 
abastecimiento.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
fue de 35 m, que se observó tanto en enero de 2009 como en el verano de 2008 
y 2009; y en el verano de 2006, tras el periodo de sequía, sólo hubo 26 m de 
profundidad. La conductividad se situó entre 0,5 y 0,7 mS/cm; y el pH, entre 7,6 
y 8,6. 
La concentración de fósforo total fluctuó desde valores inferiores a 0,10 
mg/l (desde el verano de 2006 al invierno de 2009) a  0,20 mg/l (verano de 
2009). Estas concentraciones de fósforo, según la OECD (1982), corresponderían 
a la eutrofia. En cuanto a la concentración de nitrógeno, el nitrógeno Kjeldahl se 
mantuvo en una concentración inferior a 1 mg/l hasta el verano de 2009, cuando 
se detectaron valores de 2 mg/l; el nitrógeno total, bastante más elevado, 
también presentó un gran incremento en el último año de estudio, alcanzando 5 
mg/l.  
La biomasa de fitoplancton sólo superó levemente 1 mm
3
/l en la mitad 
de los casos; por tanto, el embalse era oligotrófico (Willén, 2000). La 
concentración de clorofila a,  únicamente presentó un máximo en el verano de 
2008, siendo también oligotrófico según los criterios de la OECD (1982). En 
cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi se han situado en torno 
a los 2,0-3,0 m de profundidad, con excepción de último muestreo, en el verano 
de 2009, cuando se encontraron 5,0 m.  
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Figura 10. Variables limnológicas del embalse de Arquillo desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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11. BENAGÉBER: 
Construido en el año 1955, recoge las aguas del río Turia y la rambla de 
San Marco; su presa se sitúa en el municipio de Benagéber, provincia de 
Valencia, a 499 m de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente al 
riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en julio de 2009, con 63 m, y la mínima en enero de 2007, con solo 38 m 
de profundidad. La conductividad se situó entre 0,9 y 1,3 mS/cm y el pH, entre 
7,6 y 8,3. 
La concentración de fósforo total, con excepción de un muestreo, se 
mantuvo inferior a 0,10 mg/l; fue en el invierno de 2009, cuando se detectaron 
unos niveles llamativamente superiores, llegando a 0,28 mg/l. Estos niveles de 
fósforo total corresponderían una fluctuación entre niveles de eutrofia y 
mesotrofia, con un pico hipertrófico en el invierno de 2009 (OECD, 1982). En 
cuanto a la concentración de nitrógeno, el nitrógeno Kjeldahl permaneció 
inferior a 1 mg/l) durante todo el periodo, mientras que el nitrógeno total, 
mucho más elevado (promedio del periodo de estudio de 4 mg/l), fluctuó, 
observándose mayores valores en invierno. 
La biomasa de fitoplancton encontrada fue menor en invierno, no 
superando en ningún caso 1 mm
3
/l; por tanto, se consideró al embalse 
oligotrófico (Willén, 2000). Sin embargo, en verano alcanzó  hasta 6,8 mm
3
/l, 
correspondiente a estados eutrófico (Willén, 2000).  La concentración de 
clorofila a covarió con la biomasa y, según la OECD (1982), su pico en el verano 
de 2008 supuso un estado mesotrófico en cuanto a la calidad del agua. La 
profundidad del disco de Secchi varió entre 1,5 y 3,5 m.  
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Figura 11. Variables limnológicas del embalse de Benagéber desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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12. LORIGUILLA: 
Construido en el año 1967, recoge las aguas de los ríos Turia y Tuejar, su 
presa está ubicada en el municipio de Loriguilla, provincia de Valencia, a 295 m 
de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en enero de 2009, con 24 m, y en el verano de 2007, la mínima, con 17 m 
de profundidad. La conductividad se situó entre 1,0 y 1,3 mS/cm y el pH, entre 
7,7 y 8,2. 
La concentración de fósforo total varió mucho durante el periodo de 
estudio. En el primer muestreo era muy elevada, de 0,24 mg/l, tras lo cual 
descendió a menos de 0,10 mg/l hasta el verano de 2008, cuando de nuevo 
aumentó su concentración hasta un máximo de 0,14 (verano de 2009). Estos 
niveles de fósforo total corresponderían en la clasificación del grado de eutrofia 
de lagos y embalses propuesta por la OECD (1982), a un descenso desde niveles 
hipertróficos a prácticamente oligotróficos en 2007 y 2008 y algo mesotróficos 
en 2009.  En cuanto a la concentración de nitrógeno, fueron  constantes tanto el 
nitrógeno total (alrededor de los 6 mg/l), como el nitrógeno Kjeldahl (inferior a 1 
mg/l), ambas variables aumentaron respectivamente a 8 mg/l y 4 mg/l en el 
último muestreo de verano de 2009.  
La biomasa de fitoplancton encontrada fue menor en invierno, no 
superando en ningún caso 1 mm
3
/l; por tanto, embalse oligotrófico (Willén, 
2000). En verano se encontraron valores mayores, aunque no superiores a los 
2,5 mm
3
/l, correspondientes a un estado mesotrófico. La concentración de 
clorofila a máxima que se dio en el verano de 2008 no indica que se perdiera el 
estado oligotrófico. En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, 
fueron mayores en los inviernos (6,0-8,0 m) que en los veranos (3,0-4,0 m de 
profundidad) y elevadas en general.  
Anexo I 
341 
 
 
 
Figura 12. Variables limnológicas del embalse de Loriguilla desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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13. ARENÓS:  
Construido en el año 1980, está situado en el río Mijares; su presa se 
ubica en el municipio de Montanejos, provincia de Castellón, a 563 m de altitud.  
El embalse fue vaciado por obras en el verano de 2006; en el primer 
muestreo el volumen embalsado era sólo del 4%. Progresivamente fue 
llenándose y alcanzó 59 m en el invierno de 2009.  Su principal uso es almacenar 
agua para riego. La conductividad se situó entre 0,6 y 0,9 mS/cm; y el pH, entre 
7,9 y 8,2.  
La concentración de fósforo total fluctuó durante el periodo de estudio: 
picos de 0,16 y 0,14 mg/l en el verano de 2006 e invierno de 2008, 
respectivamente; el resto del tiempo los valores fueron inferiores a 0,10 mg/l; se 
mantuvo, pues, dentro del rango eutrófico, con esos dos picos hipertróficos, 
siguiendo a la OECD (1982). La concentración de nitrógeno total también fluctuó, 
siendo los valores de invierno mayores a los del verano; el promedio de todo el 
periodo de estudio fue de 4 mg/l. El nitrógeno Kjeldahl se mantuvo constante e 
inferior a 1 mg/l.  
La biomasa de fitoplancton fue menor en invierno, no superando en 
ningún caso 1 mm
3
/l; por tanto se puede suponer oligotrófico al embalse, salvo 
en el verano de 2009 cuando superó los  3 mm
3
/l y, se consideraría mesotrófico 
(Willén, 2000). La concentración de clorofila a máxima no superó los 2 µg/l, 
demostrando un carácter oligotrófico del embalse hasta el último muestreo en 
el verano de 2009, en el que la concentración alcanzada indicaría mesotrofia 
(OECD, 1982). En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, todas 
han sido cercanas a los 4,0 m, con excepción de los de verano de 2006 y 2009 
cuando alcanzó sólo un metro de profundidad.  
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Figura 13. Variables limnológicas del embalse de Arenós desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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14. SITJAR: 
Construido en el año 1960, está situado en el río Mijares; su presa está 
ubicada en el municipio de Onda, provincia de Castellón, a 149 m de altitud. El 
embalse está destinado fundamentalmente al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
ocurrió en enero de 2008, con 28 m, y la mínima, en enero de 2007 con 15 m de 
profundidad. La conductividad se situó entre 0,7 y 1,0 mS/cm, y el pH, entre 7,7 
y 8,3. 
La concentración de fósforo total presentó tres niveles distintos: en 
2006 y 2007 se mantuvo alrededor de 0,07 mg/l, en 2008 bajó a 0,01 mg/l y en 
2009 se incrementó hasta 0,32 y 0,18 mg/l (invierno y verano, respectivamente). 
Estos niveles de fósforo total corresponderían, según la OECD (1982), a la oligo-
mesotrofia hasta que en 2009 llegó a tener la condición de hipertrófia. La 
concentración de nitrógeno total fue constante en torno a los 3,5 mg/l, con 
excepción de un pico de 6,0 mg/l en el invierno de 2009; la dinámica del 
nitrógeno Kjeldahl fue similar, pero con valores menores, en torno a los 0,5 
mg/l, y con un pico de 2 mg/l en el invierno de 2009. 
La biomasa de fitoplancton fue muy baja, no superando en ningún caso 
1 mm
3
/l; oligotrofia, según  Willén (2000).  La concentración de clorofila a fue, al 
igual que la biomasa de fitoplancton, baja durante todo el periodo de estudio y 
sus valores nunca llegaron a sobrepasar aquellos que indican mesotrofia (OECD, 
1982). En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, destacaron 
los 9,0 m observados en enero de 2008 y los cercanos a 5,0 de enero de 2009 y 
agosto de 2006, el resto de medidas del disco de Secchi estuvieron próximas a 
los 2,0 m. 
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Figura 14. Variables limnológicas del embalse de Sitjar desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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15. MARÍA CRISTINA: 
Construido en el año 1920, está situado en el río La Viuda; su presa se 
encuentra en los municipios de Alcora y Castellón de la Plana, provincia de 
Castellón, a 123 m de altitud. El embalse se destina fundamentalmente al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
durante el periodo de estudio fue de 7 m, que se dio en enero de 2008 y 2009 y 
agosto de 2008; y en el verano de 2007 tuvo sólo 3 m de profundidad. La 
conductividad se situó entre 0,5 y 0,9 mS/cm; y el pH, entre 7,5 y 8,6. 
La concentración de fósforo total presentó suaves fluctuaciones sobre 
un valor promedio de todo el periodo de estudio de 0,06 mg/l. Este nivel de 
fósforo total correspondería a aguas eutróficas en la clasificación del grado de 
eutrofia de lagos y embalses propuesta por la OECD (1982). En cuanto a la 
concentración de nitrógeno total presentó una dinámica del tipo diente de sierra 
con valores mayores en invierno (4,6 - 6 mg/l) que en verano (1,2 - 2,6 mg/l). El 
nitrógeno Kjeldahl presenta en su mayoría valores bajos, de 0,5-1 mg/l, con la 
excepción de un valor más elevado (2 mg/l), encontrado en el invierno de 2009.  
La biomasa de fitoplancton encontrada fue menor en invierno, no 
superando en ningún caso 1 mm
3
/l; por tanto, se puede considerar que su 
estado fue oligotrófico (Willén, 2000). Sin embargo, en verano se dieron valores  
más elevados, aunque decrecientes, desde 2006 a 2009 (6 - 3 - 2 - 1 mm
3
/l), 
correspondientes a un descenso  desde un estado eutrófico hasta otro 
oligotrófico. En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, todas 
han sido cercanas a 1,0 m, con excepción de enero de 2009, cuando se 
constataron más de 3,0 m de profundidad.  
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Figura 15. Variables limnológicas del embalse de María Cristina desde el verano de 2006 
al verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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16. REGAJO: 
Construido en el año 1959, está situado en el río Palancia; su presa está 
ubicada en el municipio de Jérica, provincia de Castellón, a 403 m de altitud. El 
embalse está destinado fundamentalmente al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
tuvo lugar en enero de 2008 y 2009 y en agosto de 2008 con 13 m, y en el 
verano de 2006, tras el periodo de sequía, sólo había 10 m de profundidad. La 
conductividad se situó entre 0,5 y 0,7 mS/cm; y el pH, entre 7,7 y 8,3. 
La concentración de fósforo total varió mucho durante el periodo de 
estudio. En el primer muestreo la concentración era elevada, 0,16 mg/l, tras lo 
cual descendió y se mantuvo más baja (mínimo de 0,01 mg/l en el verano de 
2007) hasta el verano de 2008, a partir de cuyo momento aumentó de nuevo 
hasta un máximo de 0,8 mg/l en el verano de 2009. Estos niveles de fósforo 
total, considerados anualmente, situarían al embalse como eutrófico, llegando 
en 2009 a hipertrófico  (OECD, 1982).  En cuanto a la concentración de 
nitrógeno, se observa el típico diente de sierra del nitrógeno total, con valores 
mayores en invierno (4,6 - 6,0 mg/l) que en verano (1,0 - 3,0 mg/l). El nitrógeno 
Kjeldahl se mantiene en valores bajos, 0,5-1 mg/l.  
La biomasa de fitoplancton encontrada fue relativamente elevada y 
bastante variable, alternando entre 0,4 y 6,3 mm
3
/l, globalmente es propia de 
un sistema eutrófico  (Willén, 2000). Con sus máximos de invierno la 
concentración de clorofila a indica estado de, al menos, mesotrofia (OECD, 
1982). En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi detectadas se 
han situado entre 2,0 y 4,0 m de profundidad.  
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Figura 16. Variables limnológicas del embalse de Regajo desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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17. BENIARRÉS: 
Construido en el año 1958, está situado en el río Serpis; su presa está 
en el municipio de Beniarrés, provincia de Alicante, a 309 m de altitud. El 
embalse está destinado al riego.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
fue de 19 m y se ha observado de 2008 a 2009 (veranos e inviernos), y en el 
verano de 2007 sólo se alcanzó los 13 m de profundidad. La conductividad se 
situó entre los 0,7 y 1,5 mS/cm; y el pH entre, 7,9 y 8,8. 
La concentración de fósforo total fue muy elevada, hasta 0,41 mg/l, 
durante todo el periodo de estudio, con la única excepción de enero de 2008 
(0,01 mg/l); por tanto se considera un embalse hipertrófico (OECD, 1982). La 
concentración de nitrógeno también fue muy elevada, aunque su dinámica fuera 
fluctuante, con máximos de más de 10 mg/l (inviernos), y mínimos, próximos a 1 
mg/l (veranos).  El nitrógeno Kjeldahl permaneció constante alrededor de  1,5 
mg/l). 
La biomasa de fitoplancton encontrada fue muy elevada, superando en 
casi todos los casos los 2,5 mm
3
/l y la concentración de clorofila a resultó 
superior en algunos momentos a 25 µg/l; por tanto, se puede considerar este 
embalse como eutrófico e incluso hipereutrófico (OECD, 1982; Willén, 2000).  En 
cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, éstas siempre han sido 
inferiores a un metro. 
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Figura 17. Variables limnológicas del embalse de Beniarrés desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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18. GUADALEST: 
Construido en el año 1964, está situado en el río Guadalest, con su 
presa ubicada en los municipios de Castell de Guadalest y Benimantell, provincia 
de Alicante, a 372 m de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente al 
riego y abastecimiento.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se dio en enero de 2008 con 38 m y en el verano de 2006, tras el periodo de 
sequía, se redujo  a 20 m. La conductividad se situó entre los 0,3 y 0,4 mS/cm; y 
el pH, entre 7,5 y 8,2. 
La concentración de fósforo total sufrió importantes oscilaciones 
durante el periodo de estudio, presentando elevados picos de concentración, 
desde 0,35 en el invierno de 2007 a 0,01 mg/l en los veranos de 2008 y 2009. El 
resto de muestreos mantuvo concentraciones más bajas, en torno a 0,01-0,02 
mg/l. Estos niveles de fósforo total suponen eutrofia todo el tiempo e incluso 
hipertrofia en 2007 (OECD, 1982). En cuanto a la concentración de nitrógeno, el 
nitrógeno total presentó concentraciones elevadas durante todo el periodo, con 
un valor promedio de 6 mg/l. El nitrógeno Kjeldahl fue constante y bajo (0,5 
mg/l), con excepción del invierno de 2009, cuando aumentó a 2 mg/l. 
La biomasa de fitoplancton resultó muy baja, no superando en ningún 
caso 1 mm
3
/l, por tanto respecto a esta variable se debería considerar el 
embalse como oligotrófico (Willén, 2000), al igual que lo indica la concentración 
de clorofila a, la cual nunca superó valores considerados de ultraoligotrofia 
(OECD, 1982). En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, se 
midieron casi 5,0 m en agosto de 2006 y 2007, y una mínima de 1,4 m en el 
último muestreo de verano de 2009. 
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Figura 18. Variables limnológicas del embalse de Guadalest desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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19. AMADORIO: 
Construido en el año 1957, recoge las aguas de los ríos Amadorio y 
Sella, su presa se sitúa dentro del municipio de Villajoyosa, provincia de Alicante, 
a 115 m de altitud. El embalse está destinado fundamentalmente al riego y 
abastecimiento.  
La máxima profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo 
se observó en enero de 2008 y 2009, con 35 m, y en el verano de 2007 fue 
mínima, con 20 m de profundidad. La conductividad se situó entre 0,8 y 1,3 
mS/cm; y el pH, entre 7,7 y 8,6. 
La concentración de fósforo total detectada durante la mayoría del 
periodo estuvo entre 0,08 y 0,15 mg/l, con excepción de un año (verano 2008 - 
invierno 2009), cuando bajó a 0,01 - 0,02 mg/l. Considerando el valor promedio 
verano-invierno de cada año, estos niveles de fósforo total corresponderían 
aguas eutróficas todos los años (OECD, 1982). En cuanto a la concentración de 
nitrógeno, se observaron bastantes fluctuaciones del nitrógeno total, con un 
máximo de 10,5 mg/l, un mínimo de 2,5 y un promedio de 6 mg/l. El nitrógeno 
Kjeldahl mantuvo valores entre 0,5 y 2 mg/l.  
La biomasa de fitoplancton fue menor en verano, no superando en 
ningún caso 1 mm
3
/l, lo cual, según el índice de biomasa fitoplanctónica de 
Willén (2000), supone un estado oligotrófico de calidad del agua del embalse; sin 
embargo, en el invierno de 2009 se superó ampliamente este valor (3,7 mm
3
/l), 
lo cual se correspondería con la eutrofia. La concentración de clorofila a, que 
covarió con la concentración de biomasa, fue propia de oligotrofia, salvo en el 
pico de invierno de 2009, cuando se llegó a un máximo propio de sistemas 
eutróficos. En cuanto a las medidas de profundidad del disco de Secchi, todas 
han sido ligeramente inferiores a los 2,0 m, con excepción de agosto de 2008, 
cuando se encontraron hasta 3,5 m de profundidad.  
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Figura 19. Variables limnológicas del embalse de Amadorio desde el verano de 2006 al 
verano de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 
7=2007; 8=2008; 9=2009. 
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20. TIBI: 
Construido en el año 1594, está situado en el río Monnegre (aunque se 
denomina río Verde antes del embalse), su presa se encuentra en el municipio 
de Tibi, provincia de Alicante, a 270 m de altitud. El embalse está destinado 
fundamentalmente al riego.  
En los tres inviernos estudiados (2007-2009) se observó la máxima 
profundidad de la columna de agua en el punto de muestreo, con 11 m, y en el 
verano de 2009 se encontró la mínima, con 8 m de profundidad. La 
conductividad medida estuvo entre 2,7 y 3,5 mS/cm; y el pH, entre 7,8 y 8,7. 
La concentración de fósforo total fue de 0,02 mg/l en el primer 
muestreo (verano de 2006); en el resto de muestreos resultó muy elevada, 
oscilando entre 0,13 y 0,37 mg/l. Estos niveles de fósforo total, mantenidos en el 
tiempo,  corresponderían a hipertrofia, según en la clasificación del grado de 
eutrofia de lagos y embalses propuesta por la OECD (1982). En cuanto al 
nitrógeno, destacó un importante pico de 14 mg/l en la concentración de 
nitrógeno total en el invierno de 2007, y el ascenso que se produjo desde verano 
de 2007 a verano de 2009, de 1 a 6 mg/l. El nitrógeno Kjeldahl, con promedio de 
todo el periodo de estudio de 1,8 mg/l, presentó un máximo muy elevado (5 
mg/l) en el verano de 2009.  
La biomasa de fitoplancton fue muy alta, superando en todos los casos 
los 2,5 mm
3
/l. Este hecho supone un estado eutrófico de calidad del agua del 
embalse (Willén, 2000) durante todo el periodo de estudio; se debe destacar 
que los valores superaron con mucho ese valor de referencia, llegando hasta 26 
y 33 mm
3
/l (verano de 2006 y 2007).  La concentración de clorofila a, que no 
covarió con la biomasa de fitoplancton,  ostentó  valores que reflejan un sistema 
eutrófico (OECD, 1982). En cuanto a las medidas de profundidad del disco de 
Secchi, también apuntan a un estado de la calidad del agua deteriorado, siendo 
en todos los casos inferiores a un metro de profundidad.  
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Figura 20. Variables limnológicas del embalse de Tibi desde el verano de 2006 al verano 
de 2009. Abreviaturas, como en el Anexo 3. V=verano, I=invierno; 6=2006; 7=2007; 
8=2008; 9=2009. 
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Anexo 2.  
Estado trófico de los embalses 
Para averiguar  la relevancia del zooplancton (sus diferentes métricas) 
en la caracterización del estado trófico de los embalses, primero necesitamos 
clasificar los embalses de la CHJ (las muestras aquí tratadas) en sus diferentes 
estados tróficos en base a los parámetros actualmente manejados en 
seguimiento de la DMA. 
El estado trófico en el que se encuentra un ecosistema se estructura en 
forma de un gradiente que va desde estados oligotróficos (baja concentración 
de nutrientes, limitada biomasa fitoplanctónica) hasta estados eutróficos (o 
hipertróficos) que implican una alta carga de nutrientes y elevada biomasa algal, 
además del estado intermedio entre estos extremos, la mesotrofia. En el caso de 
los sistemas acuáticos cabe citar a Vollenweider (1986): sus estudios condujeron 
a demostrar que el fósforo era crucial en los procesos de eutrofización de las 
aguas epicontinentales, permitiendo por primera vez un modelo cuantitativo 
que otorgaba un grado de eutrofización a los sistemas en función de su 
concentración de fósforo. Pero la clasificación del estado trófico de una masa de 
agua se puede conseguir también con otras variables, como la transparencia del 
agua y la concentración de clorofila a (OCDE, 1982). Sin embargo, el uso de un 
único indicador puede llevar a conclusiones erróneas respecto al estado trófico 
(Duggan et al., 2001b), lo que queda patente en estos datos.  
Puesto que en el proyecto que permite este trabajo se analizaron 
muchas variables ambientales, hemos podido clasificar el estado trófico de los 
embalses siguiendo algunos de los métodos más utilizados (Tabla 7.11).  
Ninguno de los embalses tiene el mismo estado trófico según los seis criterios 
que hemos elegido, al igual que le sucedía Duggan et al.  (2001b) en sus 
comparaciones. En muchos embalses, la concentración de fósforo total  
implicaría un estado trófico superior al que indican las demás variables o índices.  
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Tabla 1. Estado trófico de los embases (desde 1, ultraoligotrófico, a 5, 
hipertrófico), según la OCDE (1982), el Índice de estado trófico (TSI) de Carlson 
(1980) y el Índice de Willén (2000). Se indica el valor de la mediana (Med) entre 
las muestras de invierno (Inv) y verano (Ver) de cada año y el máximo (Máx). La 
última columna es la mediana de cada fila. Abreviaturas, como en el Anexo 3. 
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Tabla 1. Continuación. 
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Otros autores (Duggan et al., 2001b) se han encontrado con el mismo problema 
y lo han atribuido a una más que probable sobreestimación de los niveles de 
fósforo total. Los motivos por los que este hecho se puede producir son en parte 
metodológicos, como que en el análisis no se haya incluido un paso para 
eliminar la interferencia con el arsénico y la sílice (Downes, 1978) o 
estructurales: i) los embalses presentan más materia en suspensión, incluso del 
propio sedimento,  que los lagos   (Armengol et al., 2003), ii) se procede por 
integración de muestras de distintas profundidades, incluyendo algunas 
hipolimnéticas, que suelen tener una mayor riqueza en nutrientes en embalses 
(Fraile et al., 1995).  Vemos pues que la evaluación de la concentración de 
fósforo para indicar el estado trófico en embalses puede ser compleja  por la 
presencia de mayor cantidad de sedimento, la mayor o menor colmatación, la 
posible anoxia del hipolimnion y la gestión del agua profunda (usando o no los 
aliviaderos de fondo). 
La otra variable indicadora de estado trófico, la profundidad de visión 
del disco de Secchi (OCDE, 1982), también puede presentar algunos problemas 
cuando la pérdida de visión del disco no se deba solamente a la producción 
primaria, sino a la presencia de sólidos en suspensión. Este efecto es 
particularmente frecuente en los embalses, donde hay aportes de materia 
particulada alóctona y resuspensión de sedimento del fondo y de las orillas 
(Armengol et al., 2003);  además, la incorporación de material alóctono  
presenta un  componente estacional. Probablemente esta sea la razón por la 
cual en el Anexo 2 la inferencia del estado trófico a partir de la profundidad del 
disco de Secchi resulte en general sobredimensionada si se compara con la 
obtenida en base a la producción primaria (biomasa de fitoplancton o 
concentración de clorofila a). En cualquier caso, ésta variable supone una mejor 
discriminación del estado trófico de los embalses que la que proporciona la 
concentración de fósforo total. 
Por lo que respecta al uso del índice del estado trófico (TSI; Carlson, 
1980), muchos estudios han mostrado que los lagos o embalses que presentan 
alguna limitación por nutrientes y/o poseen valores relativamente altos de 
turbidez no algal, tienden a desviarse del índice (Carlson, 1980; Walker, 1980; 
Kratzner & Brezonik, 1981, Stednick & Hall, 2002), de modo que algunos autores 
que trabajan en embalses prefieren usar sistemas de clasificación que 
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complementen al TSI, considerando explícitamente los efectos de la turbidez y el 
nitrógeno (Walker, 1984). 
Los otros dos indicadores que hemos utilizado son la biomasa algal y la 
concentración de clorofila a. Ambos, y en especial la concentración de clorofila, 
discriminan bien entre embalses en cuanto al estado trófico, siendo este último 
el único que categoriza algunos embalses como ultraoligotróficos. Sin embargo 
sabemos que en algunos casos podían estar infravalorando el estado trófico real 
del embalse, en particular en aquellos que presentan una elevada proporción de 
zooplancton filtrador, ya que podemos estar en una situación de elevado 
consumo del fitoplancton, sobre todo si dominaban las algas comestibles. Pero 
también se puede dar una sobrestimación si lo que dominan son algas grandes 
y/o poco comestibles, por lo que habría menos control por parte los filtradores 
del plancton. Aquí se pone claramente de manifiesto la importancia que tiene 
incorporar el zooplancton en la evaluación del estado trófico, como valor 
complementario a las métricas de los productores primarios. 
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Anexo 3. Abreviaturas 
 
Tabla 1. Listado de las variables que aparecen abreviadas a lo largo de la tesis. 
Cabe destacar que no son todas las variables, sino las que han sido nombradas 
en tablas y figuras de forma abreviada. Se indica (-1m) cuando la medida de la 
variable fue tomada a un metro de profundidad.   
ALTI Altitud 
AREA Área 
AVMD Concentración promedio de algas verdes en la columna de agua 
AVMX Concentración máxima de algas verdes en la columna de agua 
BFIT Biomasa de fitoplancton 
CAPM Capacidad máxima 
CHLA Concentración de clorofila a (extracción) 
CLMD Concentración promedio de clorofila a de la columna de agua 
CLMX Concentración máxima de clorofila a de la columna de agua 
COND Conductividad (-1m) 
DS Profundidad de visión del Disco de Secchi 
EDAD Edad 
LATI Latitud 
LONG Longitud 
NKJE Concentración de nitrógeno Kjeldahl 
NNIT Concentración de nitratos 
NTOT Concentración de nitrógeno total 
OXIG Concentración de oxígeno disuelto (-1m) 
OXPC Porcentaje de saturación de oxígeno disuelto (-1m) 
PH pH (-1m) 
PROF Profundidad en la presa 
PSOL Concentración de fosfatos (ortofosfato) 
PTOT Concentración de fósforo total 
TEMP Temperatura (-1m) 
TURB Turbidez (-1m) 
VOLU Volumen embalsado 
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Tabla 2. Listado de las especies de zooplancton que aparecen abreviadas a lo largo de la 
tesis. Cabe destacar que no se trata de todas las especies, sino las que han sido 
nombradas en tablas y figuras de forma abreviada.  
ROTÍFEROS 
AG Asplanchna girodi 
AO Ascomorpha ovalis 
AP Asplanchna priodonta 
AS Ascomorpha saltans 
BA Brachionus angularis 
BC Brachionus calyciflorus 
BP Brachionus plicatilis 
BV Brachionus variabilis 
CO Collotheca spp. 
FI Filinia spp. 
HM Hexarthra mira 
HO Hexarthra oxyuris 
KC Keratella cochlearis 
KQ Keratella quadrata 
KR Keratella tropica 
KT Keratella cochlearis var. tecta 
NO Notholca spp. 
PD Polyarthra dolichoptera 
PM Polyarthra major 
PR Polyarthra remata 
PS Pompholyx sulcata 
SO Synchaeta oblonga 
SP Synchaeta pectinata 
CLADÓCEROS 
BL Bosmina longirostris 
CD Ceriodaphnia dubia 
CP Ceriodaphnia pulchella 
CR Ceriodaphnia reticulata 
DG Daphnia galeata 
DM Diaphanosoma mongolianum 
DP Daphnia pulicaria 
MM Moina micrura 
COPÉPODOS 
AR Acanthocyclops americanus 
CN Copidodiaptomus numidicus 
CA Cyclops cf. abyssorum 
NA Neolovenulla alluaudi 
TP Tropocyclops prasinus 
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Tabla 3. Listado de las abreviaturas de las muestras; cada código está formado de tres 
letras que indican el nombre del embalse, una letra que especifica si es una muestra de 
invierno (I) o verano (V) y un número que detalla el año de la toma.   
ALAI7 Alarcón Enero 2007 FORI7 Forata Enero 2007 
ALAI8 Alarcón Enero 2008 FORI8 Forata Enero 2008 
ALAI9 Alarcón Enero 2009 FORI9 Forata Enero 2009 
ALAV6 Alarcón Agosto 2006 FORV6 Forata Agosto 2006 
ALAV7 Alarcón Agosto 2007 FORV7 Forata Agosto 2007 
ALAV8 Alarcón Agosto 2008 FORV8 Forata Agosto 2008 
ALAV9 Alarcón Julio 2009 FORV9 Forata Julio 2009 
AMAI7 Amadorio Enero 2007 GUAI7 Guadalest Enero 2007 
AMAI8 Amadorio Enero 2008    
AMAI9 Amadorio Enero 2009 GUAI9 Guadalest Enero 2009 
AMAV6 Amadorio Agosto 2006 GUAV6 Guadalest Agosto 2006 
AMAV7 Amadorio Agosto 2007 GUAV7 Guadalest Agosto 2007 
AMAV8 Amadorio Agosto 2008 GUAV8 Guadalest Agosto 2008 
AMAV9 Amadorio Julio 2009 GUAV9 Guadalest Julio 2009 
AREI7 Arenós Enero 2007 LORI7 Loriguilla Enero 2007 
AREI8 Arenós Enero 2008 LORI8 Loriguilla Enero 2008 
AREI9 Arenós Enero 2009 LORI9 Loriguilla Enero 2009 
AREV6 Arenós Agosto 2006 LORV6 Loriguilla Agosto 2006 
AREV7 Arenós Agosto 2007 LORV7 Loriguilla Agosto 2007 
AREV8 Arenós Agosto 2008 LORV8 Loriguilla Agosto 2008 
AREV9 Arenós Julio 2009 LORV9 Loriguilla Julio 2009 
ARQI7 Arquillo St Blas Enero 2007 MCRI7 María Cristina Enero 2007 
ARQI8 Arquillo St Blas Enero 2008 MCRI8 María Cristina Enero 2008 
ARQI9 Arquillo St Blas Enero 2009 MCRI9 María Cristina Enero 2009 
ARQV6 Arquillo St Blas Agosto 2006 MCRV6 María Cristina Agosto 2006 
ARQV7 Arquillo St Blas Agosto 2007 MCRV7 María Cristina Agosto 2007 
ARQV8 Arquillo St Blas Agosto 2008 MCRV8 María Cristina Agosto 2008 
ARQV9 Arquillo St Blas Julio 2009 MCRV9 María Cristina Julio 2009 
BELI7 Bellús Enero 2007 NARI7 Naranjero Enero 2007 
BELI8 Bellús Enero 2008 NARI8 Naranjero Enero 2008 
BELI9 Bellús Enero 2009 NARI9 Naranjero Enero 2009 
BELV6 Bellús Agosto 2006 NARV6 Naranjero Agosto 2006 
BELV7 Bellús Agosto 2007 NARV7 Naranjero Agosto 2007 
BELV8 Bellús Agosto 2008    
BELV9 Bellús Julio 2009 NARV9 Naranjero Julio 2009 
. 
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Continuación tabla 3. 
 
BNGI7 Benagéber Enero 2007 REGI7 Regajo Enero 2007 
BNGI8 Benagéber Enero 2008 REGI8 Regajo Enero 2008 
BNGI9 Benagéber Enero 2009 REGI9 Regajo Enero 2009 
BNGV6 Benagéber Agosto 2006 REGV6 Regajo Agosto 2006 
BNGV7 Benagéber Agosto 2007 REGV7 Regajo Agosto 2007 
BNGV8 Benagéber Agosto 2008 REGV8 Regajo Agosto 2008 
BNGV9 Benagéber Julio 2009 REGV9 Regajo Julio 2009 
BNRI7 Beniarrés Enero 2007 SITI7 Sitjar Enero 2007 
BNRI8 Beniarrés Enero 2008 SITI8 Sitjar Enero 2008 
BNRI9 Beniarrés Enero 2009 SITI9 Sitjar Enero 2009 
BNRV6 Beniarrés Agosto 2006 SITV6 Sitjar Agosto 2006 
BNRV7 Beniarrés Agosto 2007 SITV7 Sitjar Agosto 2007 
BNRV8 Beniarrés Agosto 2008 SITV8 Sitjar Agosto 2008 
BNRV9 Beniarrés Julio 2009 SITV9 Sitjar Julio 2009 
CONI7 Contreras Enero 2007 TIBI7 Tibi Enero 2007 
CONI8 Contreras Enero 2008 TIBI8 Tibi Enero 2008 
CONI9 Contreras Enero 2009 TIBI9 Tibi Enero 2009 
CONV6 Contreras Agosto 2006 TIBV6 Tibi Agosto 2006 
CONV7 Contreras Agosto 2007 TIBV7 Tibi Agosto 2007 
CONV8 Contreras Agosto 2008    
CONV9 Contreras Julio 2009 TIBV9 Tibi Julio 2009 
CORI7 Cortes II Enero 2007 TOBI7 La Toba Enero 2007 
CORI8 Cortes II Enero 2008 TOBI8 La Toba Enero 2008 
CORI9 Cortes II Enero 2009 TOBI9 La Toba Enero 2009 
CORV6 Cortes II Agosto 2006 TOBV6 La Toba Agosto 2006 
CORV7 Cortes II Agosto 2007 TOBV7 La Toba Agosto 2007 
CORV8 Cortes II Agosto 2008 TOBV8 La Toba Agosto 2008 
   TOBV9 La Toba Julio 2009 
ESCI7 Escalona Enero 2007 TOUI7 Tous Enero 2007 
ESCI8 Escalona Enero 2008 TOUI8 Tous Enero 2008 
ESCI9 Escalona Enero 2009 TOUI9 Tous Enero 2009 
ESCV6 Escalona Agosto 2006 TOUV6 Tous Agosto 2006 
ESCV7 Escalona Agosto 2007 TOUV7 Tous Agosto 2007 
ESCV8 Escalona Agosto 2008 TOUV8 Tous Agosto 2008 
ESCV9 Escalona Julio 2009 TOUV9 Tous Julio 2009 
 
  
  
 
